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City  West  Water  (CWW)  operates  the  Altona  Treatment  Plant  (ATP),  which  treats 




wasted  activated  sludge  (WAS)  is  treated  aerobically,  and  then  the  solids  remaining  are 
dewatered  and  are  referred  to  as  ‘biosolids’.  Every  year,  ATP  produces  9,000  tons  of 
biosolids containing 13% solids content, which  is transported by subcontractors to offsite 
composting  facilities.  The  expected  growth  in  population  in  the  area,  meaning  more 
biosolids will be produced, and  the  cost associated with  sludge  treatment, handling and 
transportation  have  triggered  the  ATP  to  seek  alternative  sludge  and  biosolids 
management. Therefore, one of the options CWW has decided to investigate is the energy 
recovery options  from  the sludge generated onsite, as well as other options  for biosolids 
treatment onsite.  
The  first phase of  this study comprised a  literature  review of alternative  technologies  for 
energy  recovery  from  WAS  and  biosolids.  The  study  identified  pyrolysis,  gasification, 
incineration and anaerobic digestion (AD) as alternative energy recovery processes. These 
alternatives were  assessed  based  on  the  criteria  of  operation  conditions,  costs,  energy 
input and output and economic factors. It was found that AD is the most feasible option for 
energy recovery from sludge in ATP.  
The  anaerobic digestion processes  that were  assessed  as  a part of  this  study  comprised 
mesophilic AD (one phase) and temperature phased anaerobic digestion (TPAD). This study 
investigated  biogas  production  from ATP’s WAS  and  biosolids.  The  latter was  used  as  a 
feedstock mainly to assess the degree of stabilisation of WAS achieved through the existing 








Biochemical methane potential  (BMP)  laboratory batch  tests were used  to  estimate  the 
biogas yield from the different substrates of WAS, biosolids and biosolids and DAF sludge. 




Given  the  promising  results  obtained  using  batch  BMP  tests,  the  performance  of  the 
mesophilic  AD  (one  phase)  and  TPAD  processes  were  assessed  under  semi‐continuous 
conditions and different operation conditions of HRT and OLRs. The biogas yields from the 




In  terms of HRT,  a  typical  relationship between  the HRT  and  biogas  yield was observed 
(e.g.,  biogas  yield  at  a HRT  of  23  days was  higher  than  at  a HRT  of  14  days  for  all  the 








estimated.  To  determine  the  net  energy  gain,  the  energy  input  for  maintaining  the 
temperature  and mixing  in  the  reactor were  considered. The  results  showed  that  if ATP 
replaces  the current aerobic sludge  treatment with anaerobic sludge digestion,  there will 
be savings on the energy used for sludge aeration. In light of the potential energy recovery 
analysis, the highest energy recovery option is mesophilic AD of WAS, which can save 2,266 
MWh/yr  from  replacing  the current aerobic system and also generate 465 MWh/yr  from 





































































































































































Figure 6‐27: Average biogas  and methane  yields  from non‐polymer DAF  sludge  and DAF 
sludge of low TS under mesophilic AD (over the stable period) ............................................ 99 
Figure 6‐28: Organic  removal  in  the mesophilic AD of non‐polymer DAF  sludge  and DAF 
sludge of low TS ................................................................................................................... 100 
























































Figure  6‐66:  Main  effect  plot  for  biogas  yield  from  mesophilic  AD  and  TPAD  of  WAS, 
biosolids, DAF sludge and the combinations of WAS and DAF sludge ................................ 146 
Figure  6‐67:  Interaction  plot  for  biogas  yield  from  mesophilic  AD  and  TPAD  of  WAS, 
biosolids, DAF sludge and the combinations of those waste materials .............................. 146 
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Table  5‐5:  Characteristics  of  the Non‐polymer DAF  sludge  (before  and  after mixng with 
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City  West  Water  (CWW)  operates  Altona  Treatment  Plant  (ATP),  which  treats 
predominantly  domestic  sewage.  The  ATP  utilises  a  biological  nitrogen  removal  process 
(BNR),  which  is  an  intermittent  decant  extended  aeration  (IDEA)  system.  The  wasted 
activated sludge (WAS) produced is treated using an aerobic sludge digester, and the solids 
remaining after treatment are dewatered using two belt filter presses. The IDEA is operated 




council  green  waste  for  composting.  The  composted  waste  can  be  used  as  a  soil 
conditioner and for landfill remediation. 
Sludge  and  biosolids  are  comprised  of  different  components.  Some  are  useful  (e.g., 
nutrients), but some are harmful, or need  to be removed before  they are  transported or 
applied on land (e.g., heavy metals and pathogens). Land application was in many cases the 
most cost‐effective alternative  for sludge management  ( 2004). However,  the  rising price 
and  increased energy  consumption  led  to  an  increase  in  the demand  for  the use of  the 
sludge and/or biosolids as a source for its renewable energy recovery potential. There are a 




digesters  due  to  the  nutrition  balance,  toxic  chemicals,  overloaded  design,  and  so  on. 








The  aim  of  this  project  is  to  provide  a  summary  of  the  current  knowledge  on  energy 
recovery options  from wastewater  treatment plants  sludge  and/or biosolids. This  covers 
technologies as well as data from case studies and research experimental results. The focus 
of the study is the ATP. 
The project methodology  comprised  two  stages. The  first  stage  involved a  review of  the 










was  assessed  under  batch  conditions  (i.e.,  BMP  tests  as  well  as  semi‐continuous 
conditions), using one phase AD and two‐phase AD.  
 





WAS  is  the excess activated  sludge  that  is generated as a by‐product of  the wastewater 
treatment process. WAS has a high  level of pathogens;  therefore,  it has  to be  treated  to 
reduce or eliminate  its pathogen  level to ensure that  it poses no health or environmental 
risk for the intended beneficial use. The WAS after treatment is termed biosolids. 
In Australia, the national biosolids production  is about 0.36 M dry tons/year, whereas the 
US  and  the  European Union  each  generate  7.5 M  dry  tons/year.  In Victoria,  the  annual 
biosolids production was estimated to be 66,700 dry tons/year and only less than 5% have 
beneficial  uses  (Department  of Natural Resources  and  Environment,  2002).  The  average 
cost  for management  of  biosolids was  estimated  to  be  between  $300‐400  per  dry  ton 
(Table 2‐1), which means Victorians spend around $20 M to manage biosolids annually. 








Increasing  energy  prices  shift  the  focus  from  regarding  sludge  as  a  disposal  problem  to 













The  focus  of  this  project was  the  sludge  and  biosolids  generated  at ATP, managed  and 
operated by CWW. ATP  is  located on 293 Queen Street, Altona Meadows, Victoria, about 
20 km south west of Melbourne. ATP has a sewer catchment of 17.8 square kilometres and 






Figure 2-1: ATP wastewater treatment process flowchart 
 
The wastewater at ATP passes through  three  IDEA reactors. Compared with conventional 
activate  sludge,  the extended aeration process operates at a  sufficiently  long  sludge age 
(12 days in the case of the ATP) and low food to microorganism ratio of around 0.04 to 0.1 
kgBOD5/kgTSS  .day compared  to 0.8  to 0.15 kgBOD/kgTSS  .day  in conventional activated 






ATP  currently applies aerobic digestion  for  the  stabilisation and  solids  reduction of WAS 

























The world average  sludge  composition  indicates  typical  sludge elements  (see Table 3‐1). 
The heating value of raw sludge  is about 17 MJ/kg,  for activated sludge, about 15 MJ/kg, 
and  for  stabilised  sludge  (digested:  anaerobic,  aerobic  or  lime  stabilisation)  around  11 
MJ/kg (Werle et al.,2010).  






















Table 3-2: Characteristics of WAS in ATP (Data from July 2009 to March 2011) 
Parameters  pH  TSS  VSS  Alk‐Total CaCO %VSS/TSS 
Unit   mg/L mg/L mg CaCO3/L % 
Average  7.04  4056  3376  265.8  83.22 
SD  0.302 768.6  636.4 37.45  4.325 
Min  6.6  450  2800  200  52.94 










Figure 3-1: VSS of WAS in three-year period 
 
As shown  in Figure 3‐2  the highest  frequency of VSS occurs within  the  range of 2,875  to 
















































































Histogram of VSS in ATP WAS
 





digestion.  The  characteristics  of  the  aerobically  digested  sludge  (e.g.,  pH,  TSS,  VSS  and 
alkalinity) are given in Table 3‐3. 
Table 3-3: Characteristics of ATP Aerobically Digested Sludge 
Parameters  pH  TSS  VSS  Alk‐Total CaCO3 %VSS/TSS 
Unit   mg/L mg/L mg CaCO3/L % 
Average  7.043  7293  5957  305  81.8 
Min  6.600  4700  3000  69  45.5 
Max  8.3  9800  7800  660  86.3 
SD  0.261  859.  710  73  4.1 
 
3.1.4. Biosolids from ATP 
Digested  sludge  is mixed  with  polymer,  which  is  sent  to  the  belt  filter  presses  and  is 
dewatered.  The  dewatered  sludge  is  referred  to  as  biosolids.  The  sampling  point  of 
dewatered biosolids is shown in Figure 2‐2. 
The chemical oxygen demand  (COD) value  for biosolids  from  July 2010  to April 2011 was 





Table 3-4: Characteristics of ATP Biosolids* 
 COD (mg O2/kg) TS (w/w %) VS (%TS) 
Average  1056765  13.17  77.8 
SD  508531.6  0.75  3.4 
Max  3400000  15  83 





classification  in  accordance with  the US  Environmental  Protection Agency  (EPA)  classes. 
The EPA regulation for biosolids application and treatment is discussed in section 3.2.3. The 
ATP biosolids  concentration of  copper and  zinc were  found  to be higher  than  the upper 
limits of Grade C1 sludge, hence, the ATP biosolids are classified as Grade C2. 
 
Table 3-5: ATP Biosolids Heavy Metals Concentration 
	 ATP	biosolids (EPA	Victoria,2004)	
(mg/kg) Average Max Grade C1  Grade C2 
Arsenic As  4 16 20  60 
Cadmium Cd  1 1.9 1  10 
Chromium Cr  12 66 400  3000 
Copper Cu  240 800 100  2000 
Mercury Hg  1 7 1  5 
Nickel  Ni  16 78 60  270 
Lead    Pb  15 48 300  500 
Selenium Se  7 29 3  50 
Zinc    Zn  387 1500 200  2500 





















Application’  (EPA  Victoria,2004)  and  ‘Guidelines  for  environmental management:  use  of 
biosolids as geotechnical fill’ (EPA Victoria,2009). 
Though the guidelines have many inconsistencies from state to state, they share the same 
basic  structure  in  that  they  mandate  contaminant  standards,  pathogen  and  vector 
attraction  reduction  standards,  management  practices  and  sampling  and  reporting 
requirements.  
3.2.1. Biosolids Classification 
Biosolids  are  classified  into  different  grades  according  to  the  concentration  of  the 
constituent contaminant. Table 3‐6 below shows the contaminant upper limit for biosolids 
classification  selected  contaminants  according  to  the  state,  national  and  European 

























Arsenic (As)  20  60  500  20  60  ‐ 
Cadmium (Cd)  1  10  100  1  10  20‐40 
Chromium 
(Cr)  400  3000  500  100‐400  500‐3000  ‐ 
Copper (Cu)  100  2000  5000  100‐200  2500  1000‐1750 
Lead (Pb)  300  500  1500  150‐300  420  750‐1200 
Mercury (Hg)  1  5  75  1  15  16‐25 
Nickel (Ni)  60  270  3000  60  270  300‐400 
29 
 
Zinc (Zn)  200  2500  35,000  200‐250  2500  2500‐4000 
Selenium (Se)  3  50  No data  3  50   
DDT  & 
derivatives  0.5  1  No data  0.5  1   
Organochlori
ne pesticides  0.05  0.5  1  0.02‐0.0.5  0.5   




their  ability  for  reducing  pathogen  levels  and  regrowth  potential.  The  specific  sludge 
treatment  classification with  its process description and associated  controls according  to 
EPA Victoria is given in Appendix 2.  
Aerobic  digestion  for more  than  40  days  is  required  for  the  process  to  be  qualified  as 




the biosolids, as well as  the grade of  treatment applied  (see Appendix 3). Given  the ATP 
current biosolids data (details  in section 3.1.4), the biosolids should be classified as grade 
C2, and  its current eight‐day aerobic sludge  treatment  is classified as grade T3 or worse. 
Hence, based on the Appendix 3 (adopted from EPA Victoria, 2004), current ATP biosolids 
should only be used either for: (1) processed food crops, (2) sheep grazing and fodder (also 
horses,  goats),  on  food  crops,  woodlots  or  (3)  landscaping,  (restricted  public  access), 
forestry and land rehabilitation. 
The control measures of contaminates minimisation in the biosolids are not in the scope of 
this  project,  especially  the  heavy  metals.  However,  by  recovering  energy  from  sludge 
through AD,  it may achieve  low pathogen  levels with minimum regrowth potential (Grade 






There  are  a  number  of  physical,  biological  and  chemical  processes  available  for  energy 
recovery from sludge. Those processes can be used to convert sludge into biogas, syngas or 




AD  is  a well‐developed biological process.  It degrades organic matter  into methane  and 




of  organic  matter  in  1860  (Buswell  et  al.,1938).  The  first  patented  septic  tank  using 
anaerobic  application  was  installed  in  1895  in  England  with  a  capacity  of  230  m3/L 








Pyrolysis  is  the  thermal decomposition of  the  sludge under high  temperature and  in  the 
absence of oxygen. During  the pyrolysis process,  the organic  fraction of  the sludge being 
thermally decomposed is converted into char, pyrolysis oil and gas. The process occurs at a 






Gasification  is one of  the processes  to  convert  the  sludge  into  an  energy  rich  syngas.  It 






have  emerged  in  last  few  decades.  However,  the  technology  has  not  yet  been 
commercialised  in  Australia.  A  pilot  gasification  facility  for  green  waste  opened  in 




Incineration  is  another  technique  converting  sludge  to  syngas,  which  is  also  called 
combustion or thermal oxidation. In this process the sludge is incinerated at a temperature 
of  around  1,000°C  in  the  presence  of  oxygen.  Incineration  is  a  commercially  proven 
















The  ranking  criteria  include:  (1)  the  development  of  the  technologies,  (2)  operation 
temperature,  (3) energy  input and output,  (4) equipment/system capital cost and  (5)  the 
operational and maintenance  cost. The most developed  technology  is given  a  rank of 1, 
which  is  the  highest  score  given.  AD  is  the  earliest  developed  technology  among  the 
technologies being  investigated  in  this section. High  temperature can cause difficulties  in 
operation  and high  risk of  incidents,  thus  technologies  run  at  lower  temperatures  get  a 
better  score.  As  the  aim  of  the  use  of  these  technologies  is  to  recover  energy,  if  the 
technology requires high energy input, most likely it will affect the net energy production. 
According  to  the data obtained  from Kalogo  (2008), AD scores  the best as  it requires  the 
lowest  energy  inputs.  Energy  output  measures  the  rate  of  energy  recovery  of  the 
technology. The highest energy output  is from pyrolysis. For technologies where data are 




developed  technology,  operates  at  a  low  temperature,  uses  relatively  small  amount  of 




Table 3-7: Characteristics of Technologies Available for Energy Recovery from 
Wastes 




(year)  1776  1958  1958  1885 
Temperature  °C  35 or 55 °C  600°C  850°C  1000°C 
Energy input*  Kwh/dry MT  0.3‐500  120‐700  100  n.a. 




Operation cost*  US$/dryMT.yr  $20‐400  $80‐120  n.a.  n.a. 
*data obtained from (Kalogo et al.,2008) 
 
Table 3-8: Ranking of Technologies Available for Energy Recovery from Waste 
  Criteria for most feasible 
Anaerobic 




technology  1  3  3  2 
Temperature  Low temperature 
for easy operation  1  2  3  4 
Energy input  Low energy input for economical and 
economic benefits 
1  3  2  4 
Energy output  High energy input for economical and 
economic benefits 
3  1  2  4 
Capital cost  Low capital cost  1  2  3  3 
Operation cost  Low operation cost  2  1  3  3 















o Minimal  risk  of  health  consequences  as  better  pathogen  reduction  at  a  higher 
temperature compared with aerobic digestion 
o Ad is a sustainable approach in terms of less energy input and energy gain 








o Restricted  to  treating  organic materials, whereas  combustion  can  destroy more 
solids  















from  sludge,  the  organic  fraction  of  the  sludge  reduced. According  to  the US  EPA,  only 
between 0.04‐0.1 g microbial mass  in terms of VSS  is  formed per gram of BOD5 removed 












Hydrolysis  is  the  first  step where particulate materials become  soluble  and  then  can be 
further hydrolysed into simple monomers. This step has been found to be the limiting step 
in  the  speed  of  AD.  Hydrolysis  of  sludge  is  slow  as  the  step  is  based  on  endogenous 
metabolism  (Foladori  et  al.,2010).  Thus,  increasing  hydrolysis  means  more  solubilised 
substrate  readily  being  acidified  and  transformed  into methane, which  suggests  a more 
efficient and fast digestion. 









In  the  third  step,  methanogenesis,  acetate  is  biodegraded  into  methane  and  CO2  by 







The  anaerobic  process  strongly depends on  the  temperature. Anaerobe  showed  highest 
efficiency at temperatures of 35 to 40°C for the mesophilic condition and at about 55°C for 
thermophilic  conditions.  Accordingly,  the  corresponding  methanogens  of  those  two 
conditions are classified as mesophilic and thermophilic (see Figure 4‐2).  
 
Figure 4-2: Relative growth rate of psychrophilic, mesophilic and thermophilic 
methanogens (Lettinga et al.,2001) 
 
In  conventional mesophilic AD,  about  40  to  50%  of  organic matter  is  degraded,  usually 
leading  to  TSS  reduction  of  around  30%,  whereas  conventional  thermophilic  AD  can 
achieve similar VSS and TSS reduction within a shorter retention time. The higher VSS and 
TSS  achieved  using  thermophilic  AD,  though,  has  to  be weighed  against  greater  energy 
consumption  (Foladori  et  al.,2010).  In  other  words,  if  digestion  occurs  under  similar 
conditions  such  as  the  organic  loading  rate  (OLR)  and  sludge  retention  time  (SRT), 
thermophilic reactors would produce more biogas and remove more solids than mesophilic 
reactors (Coelho et al.,2011).  
Thermophilic AD has a higher  temperature  range  than mesophilic AD, hence,  it achieves 
better  reduction  of  pathogens  compared  to  mesophilic  AD  (Mata‐Alvarez  et  al.,2000). 
However, digestate  from  thermophilic AD has poor dewaterability characteristics  (Coelho 
et al.,2011; Song et al.,2004) In addition, thermophilic methanogen are more susceptible to 
TAN  inhibition  than  the mesophilic  cultures  (Poggi‐Varaldo  et  al.,1997).  Ammonia  as  a 






Temperature  phased  systems  provide  the  choice  for  employing  both  mesophilic  and 




(55°C), which  has  better  pathogen  control  and  volatile  solids  (VS)  reduction.  The most 
economical operation conditions has been found when the two‐stage process is optimised 
so  that  the  bulk  of  the  digestion  takes  place  in  the mesophilic  stage  (35°C)  (Coelho  et 
al.,2011; Han et al.,1997; Song et al.,2004). 
4.2.3. Two‐phase AD 
Conventional  AD  uses  a  single‐stage  system,  where  both  the  acidogenesis  and 
methanogenesis steps occur  in  the same reactor under either mesophilic or  thermophilic 
condition.  
Two‐phase AD splits the acidogenesis and methanogenesis into two reactors operating in a 
series.  The  first  reactor  is  designed  to  promote  hydrolysis  and  fermentation,  hence,  is 
operated  at  a  pH  range  of  5.5  to  6.0.  The  second  reactor  is  designed  to  promote 
methanogenesis at a pH higher  than 6  (Wang et al.,2008). By  separating  the AD process 









a negative effect on  the AD  reactor’s performance,  such as pH, ammonia  concentration, 
volatile  fatty  acids  and  metal  ions.  The  optimal  combination  of  those  parameters  can 
provide  the  right  environment  for  the  AD  microbial  community,  which  then  results  in 
organics degradation, sludge stabilisation and high methane yield. 
4.3.1. pH and Alkalinity 
The anaerobes can be classified according  to  the pH range at which  they  function. These 
are the acidogens and methanogens, which perform best at pHs of 5.5 to 6.5 and 7.8 to 8.2, 
respectively.  The  combined  anaerobic  groups  have  an  optimum  pH  of  6.8  to  7.4, with 
neutral being  the  ideal environment  (Khanal,2009). Slight pH change can adversely affect 
the performance of  the AD process. Acidogens  are  significantly  less  sensitive  to  low pH 
values; however, it is more important that methanogens are maintained close to neutral. If 
low  pH  (<7)  occurs,  it  reduces  the  activity  of  methanogens,  which  can  lead  to  the 
accumulation of acetic acid and H2 in the reactor. Once the acid fermentation step prevails 
over methanogenesis,  the  reactor contents become  ‘sour’ and  the pH drops  further;  the 
main  products  that  have  been  under  these  conditions  are  acetic  and  butyric  acid  
(Boe,2006). This could eventually cause the failure of the process. 
The  alkalinity  in  an  anaerobic  digester  can  be  generated  from  the  degradation  of 






of  proteins  and  urea  (Chen  et  al.,2008).  Free  ammonia  has  been  reported  to  have  an 
inhibitory  effect  on AD. Different mechanisms  have  been  proposed  to  explain  ammonia 
inhibition, such as the inhibition of specific enzyme reactions changing the intracellular pH 






nitrogen  is  an  essential  nutrient  for  the microorganisms.  Some  sensitive methanogenic 
strains  such  as  Methanospirillumhungatei,  Methanosarcinabarkeri,and 
Methanobacteriumhermoautotrophicum are  reported  to be  inhibited at 4.2gN/L(Jarrell et 
al.,1987).  
Acclimation can happen during AD when  the population of methanogens changes.  If  less 
sensitive strains become the predominant species, ammonia inhibition could be reversed. It 
is  reported  that  methane  was  produced  at  11  g  N/L  after  adaptation,  whereas  the 
acclimated methanogens failed at 1.9 to 2 g N/L (Koster  et al.,1984). 
Free  ammonia  of  560  to  568  mg  N/L  is  reported  to  cause  a  50%  inhibition  of 
Methanogenesis  at  pH  7.6  under  thermophilic  conditions  (Sung  et  al.,2003).  Ammonia 
nitrogen  inhibition  concentration of 1400‐1700 mg/L  is  reported  at AD of  kitchen waste 
(Pan et al.,2011).  





























The toxicity of VFA  is due to  its undissipated form that  is freely membrane‐permeable, so 
that  a disruption of homoeostasis  is made. Also  the  ambulating  the VFA  results  in  a pH 
reduction, and as mentioned in section There are some factors that have been reported to 
inhibit anaerobic digestion, hence, have a negative effect on the AD reactor’s performance, 
such  as  pH,  ammonia  concentration,  volatile  fatty  acids  and  metal  ions.  The  optimal 
combination of those parameters can provide the right environment for the AD microbial 
community,  which  then  results  in  organics  degradation,  sludge  stabilisation  and  high 
methane yield. 
pH and Alkalinity  the low pH condition is not favourable for methanogens. The mechanism 
of  the  LCFA  toxicity  is  caused  by  adsorption  onto  the  cell  wall  or  cell  membrane  of 
anaerobes,  which  interferes  with  the  transport  and/or  protection  functions  of  the 
microorganism (Appels et al.,2008).  
4.3.4. Cationic Ions 
Cationic elements,  such as Na+, K+, Mg2+, Ca2+ and Al3+, are brought  into  the digester 
from the feed flow and the compounds are added for pH adjustment. These  ions increase 
the  salt  level,  which  will  cause  bacterial  cells  to  dehydrate  due  to  osmotic  pressure. 






















According  to  the  literature,  200  mg/L  of  Ca2+  is  the  optimum  concentration  for 
methanogenesis  of  acetic  acid  (Kugelman  et  al.,1964),  350mg/L  of  Na+  is  the  optimal 
concentration  for  growth  of  hydrogenotrophic  methanogens,  and  K+  below  400  mg/L 
improves the function of anaerobes (Appels et al.,2008). 
4.3.5. Retention Time 
Hydraulic  retention  time  (HRT)  is  the  time  that  the hydraulic  flow  spends  in  the  reactor; 




Retention  times  shorter  than  five days are  insufficient as  the methanogenic bacteria are 
wasted in outflow and cause accumulation of VFA. In order to break down the compounds, 
longer  retention  time  (SRT>10  days)  is  needed  especially  for  compounds  of  low 





Figure 4-4: Biogas production versus SRT (Appels et al.,2008) 
 
4.4 Substrates	for	AD	
AD  has  not  only  been  studied  for  stabilisation  of  sludge  generated  from  wastewater 
treatment  (i.e., WAS), but  is also used  for  treatment of organic waste materials,  such as 





numbers  of  papers  that  looked  into  stabilisation  of  sludge  from  IDEA  activated  sludge 
systems. Conversely, the  IDEA system  is becoming popular. As of 2003, there were seven 
sewage  treatment  plants  utilising  IDEA  activated  sludge  systems  in Victoria  (GHD,2003). 
More systems have been  installed since  then,  in  the process of sewage  treatment plants 
upgrading to achieve target nitrogen removal. For instance, the ATP commissioned its IDEA 
tank  to  replace  a  trickling  filter  in  2006  (VicWater,2007),  and  the  Portland wastewater 
treatment  plant  will  have  an  installation  of  an  IDEA  system  completed  by  mid‐2013 
(VicWater).  The  IDEA  process  generates  slightly more  stabilised WAS  compared  to WAS 
from conventional activated sludge processes, as the aeration period  is  longer. Therefore, 
this  current  project  investigated  the  biogas  potential  from  IDEA  WAS.
44 
 
Table 4-2: AD of WAS in the Literature 






et	al.,2005)	 IDEA WAS  1 gVS/L.d  Continuous mesophilic 
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of waste  depends  on  the  process,  such  as  animal washing,  bleeding  out,  skinning  and 






It  is noteworthy that AD of meat  industry waste generally has  longer HRT compared with 
AD of WAS. For example, the HRT of AD reactors treating WAS ranged from 13 to 22 days 
(see Table 4‐2  ), whereas  the HRT of AD reactors treating wastes  from the meat  industry 
have HRT varying  from 21 to 50 days  (see Table 4‐3). This  is due to the complicity of  the 
organic matter present in the meat industry waste, such as fat and lipids, which are much 
less found in the WAS. 
Further, AD of the meat  industry waste, being rich  in organics,  lipids and proteins, usually 
suffers  from  inhibitions  due  to  the  accumulation  of  ammonia  and  acetic  acid,  released 
during  the  hydrolysis  of  these  constituents.  Salminen  (2002b)  reported  that  when  the 
organic loading of the AD reactor increased from 0.8 to 1.0 kg VS/m3.d, the performance of 
the reactor deteriorated, indicating inhibition. (Salminen, EA et al.,2002b) 





Table 4-3: AD of Meat Industry Waste in the Literature 
 























































2L	 50	days	 ‐ 	 520	mL/gVS	
Increase	 loading	 to	
1‐2	kg	VS/m3.d	and	



































(Alvarez  et  al.,2008;  Buendia  et  al.,2009;  Davidsson  et  al.,2008;  Luste  et  al.,2010).  
Codigestion  of WAS with  other wastes  could  enhance  the  biodegradability  (Buendia  et 
al.,2009) as well as increase the methane yield (Davidsson et al.,2008).  
In order to enhance the energy production, codigestion of WAS from ATP with waste that 
has a high carbon content can  increase  the biogas production and  improve  the methane 
yield. Waste from the meat industry is abundantly available in the City West Service Area, 
which contains plentiful carbon sources, hence, high methane generating potential. Though 
this waste has potential  for energy production,  it  is disposed at a waste handling  facility 
and most often the industry has to pay for the waste disposal cost.  
Codigestion of WAS and meat  industry waste  can  create a win‐win  situation  so  that  the 
meat industry could save costs on waste disposal and ATP could increase its biogas yield as 
well. 














































Time	 10	days	 27	days	 15	days	 21	days	
Biogas	 (69%	CH4)	 (66.8%	CH4) (71%	CH4)
























This  section  describes  the materials, methods  and  experimental  procedures  used  in  the 
research.  
5.1. 	Materials	
The wastes being  tested  in  this  research  included WAS and biosolids  from ATP and DAF 
sludge  from  a  rendering  plant  in Melbourne.  All  waste  were  characterised  after  being 
received from industries and before the experimental works being carried out. Variation in 
characteristic was observed over the experimental periods, especially the DAF sludge from 
the meat  industry. For  instance,  the VS  content of DAF  sludge varied  from 151 gVS/L  to 
48gVS/L during 4 months of the semi‐continuous mesophilic AD and Temperature Phased 
Anaerobic Digestion (TPAD) of raw DAF sludge test. The characteristics of the samples fed 





In  the BMP  from WAS  (batch  test), WAS settled  for 20 mins, and  the  testing sample was 
taken  from  the bottom  thickened  layer.  Later  the  results  showed  the  reactor was under 
loaded  (see  section  6.1.1).  Thus,  in  the mesophilic AD  and  TPAD  codigestion  from WAS 
(semi‐continuous condition), the settling time of the WAS sample extended  into 24 hours 
and the bottom thickened layer was taken for testing.  
In  mesophilic  AD  and  TPAD  codigestion  from  WAS  and  DAF  sludge  (semi‐continuous 




















TS (mg/L)  15,714  7,950  9,500  7,950  14,902  14,900  23,696  18,900  20,381  20,500  21,100 
VS 
(mg/L)  10,619  4,628  4,800  3250  9,020  9,300  16,087  11,600  14,190  14,300  14,500 
pH  6.68  6.50      6.05             
CODt 
(mg O2/L)  13,920  6,360  4,100  5,760  19,280  41,400      22,820     
CODs 
(mg O2/L)  280  170      280             
TP 
(mg P/L)  749  271      1106             
TN 
(mg N/L)  1640  340      1450             
TAN 








The  ATP  biosolids  samples  were  collected  after  the  BFP  (belt  filter  press).  Literature 
reported that conventional complete mix AD require TS content lower than 10%. (Battistoni 
et al.,2001a; Battistoni et  al.,2001b; Battistoni et al.,1998;  Fantozzi et al.,2011; Pavan et 
al.,2000;  Pavan  et  al.,1994;  Pavan  et  al.,1998).  Hence  the  Biosolids  sample was  diluted 
before fed into reactors.  
In batch  test of Biosolids,  the every 250 gram  (0.25 kg) of biosolids was diluted with  tap 
water  into 1 Litre of biosolids slurry. As the BMP from WAS  (Batch test) showed reactors 
were under  loaded, so that the  loading of the batch test from Biosolids were designed to 
be higher.  In  Semi‐continuous Mesophilic AD and TPAD  from biosolids  tests,  in order  to 
compare biogas potential  from  the different  substrates  (i.e.,  thickened WAS  and diluted 
DAF sludge, Biosolids sample was diluted to such that the VS for feeding slurry were similar 
with other materials used  in  the AD. Thus,  the VS concentration  selected was consistent 
with the VS concentration of thickened WAS applied for mesophilic AD and TPAD of WAS 
experiment  (i.e., every 150 gram  (0.15 kg) of biosolids diluted  into 1  litre Biosolids slurry 
with  tap water.  The  characteristics  of  the wastes  before  and  after  dilution  are  given  in 
Table5‐2 below. 
Table 5-2: Characteristics of Biosolids used in experiments 
Experiment	 BMP	from	Biosolids(Batch	test)
BMP	 from	 DAF	 sludge	 and	
Biosolids	(Batch	test)	




	 Biosolids  Biosolids slurry* Biosolids Biosolids slurry#
TS	 12.7% Dry solids 26,158 mg/L 14.4% Dry solids 21,571 mg/L 
VS	 82.6% TS  21,618 mg/L 81.5% TS 17,570 mg/L 
pH	 ‐  6.94(250g/L) ‐ 7.55 
CODt	 1,197,331 mg O2/kg  31,320 mg O2/L  1,094,361 mg O2/kg  27,893 mg O2/L 
CODs	 61,166 mg O2/kg 55,974 mg O2/kg 1,426 mg O2/L
TAN	 2,752 mg N/kg  72.0 mg N/L 2,542 mg N/kg 64.8 mg N/L
TN	 110,099 mg N/kg  2,880 mg N/L  60,682 mg N/kg  1,160 mg N/L 
TVFAs	     8,370mgAceticAcid/kg  160 mgAceticAcid/L 
* 250g of Biosolids making up 1L of Biosolids slurry with tap water; #150g of Biosolids 






DAF  sludge  sample was  collected  from  a  rendering  plant  in west Melbourne.  The  plant 
produced  about  1.1ML/day  of  wastewater,  of,  which  50%  is  contaminated  process 
condensate as  the major contributor  to wastewater  load  is  the discharge of condensates 
and stick water/raw material losses to sewer. Overall, the wastewater production (average 





10  tons  per  day  for  5‐working  days  each week.  The  schematic  diagram  of  DAF  sludge 
production is shown in Figure 5‐1. 
 























































TS (mg/L)  47,300  142,950  121,200  77,968  113,818 151,238  142,100  121,850 115,300  101,714  102,000  57,000  66,049 
VS 
(mg/L)  40,500  136,024  113,900  73,272  105,182 139,810  130,600  110,700 104,200  92,095  94,900  48,100  58,868 
VS/TS  86%  95%  94%  94%  92%  92%  92%  91%  90%  91%  93%  84%  89% 
pH  5.65  5.10        5.68              6.16 
CODt 
(mg O2/L)  141,600  306,400  291,000  187,200  257,750 237,400        204,200      157,800 
CODs 
(mg O2/L)  16,570  8,590        32,540              9,040 
TP 
(mg P/L)  4930  3456        1496              1236 
TN 
(mg N/L)  4560  3200        1760              2080 
TAN 























Table 5-4: Characteristics of the Non-polymer DAF sludge prepared in the lab on 
11/3/12 
Parameters (Unit)
  Before dilution    After dilution   
  11/3/12  11/3/12 
TS   mg/L  47,500  13,524 
VS  mg/L  44,100  12,286 
pH  pH  5.87  5.93 
CODt  mg O2/L 120,600  38,940 
CODs  mg O2/L 5,960  1,220 
TP  mg P/L  896  894 
TN  mg N/L  480  1080 
TAN  mg N/L  332  72 
 
 
Table 5-5: Characteristics of the Non-polymer DAF sludge (before and after mixng 
with water to lower the TS) tested in the experiment of Mesophilic AD and TPAD of 














(mg/L)  47,500  84,800  57,573  124,100  106,700  63,810  87,500  74,000
VS 









(mg/L)  13,524  10,600  14,571  16,066  13,900  12,762  17,500  14,800
VS 





Anaerobic  inoculum  is referred either as  inoculum or seed  in some  literatures. It brings  in 










Table 5-6: Characteristics of the anaerobic raw inoculum used in this study 
    Testing date 
































TS   mg/L  19,619  35,700  18,350  24,608  25,670 
VS  mg/L  13,429  26,500  13,324  14,608  18,350 
pH  pH  7.31  8.16  7.15  7.3  8.17 
CODt  mg O2/L  23,430  50,925  21,860  27,340  28,180 
CODs  mg O2/L  1,840  1,400  414  500  640 
TP  mg P/L  950  2,328  1,916  1,744  1448 
TN  mg N/L  2,515  3,000  1,740  1,280  2,160 
TAN  mgN/L  700  822  396  552  320 
TVFAs  (mg 
AceticAcid/L) 
69  ‐  11  ‐  64 
*Anaerobic raw inoculum was obtained from Eastern Wastewater Treatment Plant (ETP) in Melbourne, Australia 












more  than  one  year,  effluent was  taken  out  from  this  reactor  and  used  as  acclimated 
inoculum  for DAF  sludge  reactors. Before  the AD experiment carried out,  the acclimated 
inoculum were characterised and the results shown in Table 5‐7. 





TS   mg/L  6,230   
VS  mg/L  4,755   
pH  pH  8.12   
CODt  mg O2/L  17,560   
CODs  mg O2/L  3,800   
TP  mg P/L  90  
TN  mg N/L  680   
TAN  mg N/L  362.0   




The  biogas  produced  was  measured  daily  though  a  water  displacement  unit  at  room 
temperature of 1 atm.  Methane content was measured. Methane content was determined 
according to the method used by (Demirer et al.,2008), in which a known volume of the gas 
sample  taken  from  a  reactor, was  syringed  out  and  injected  into  another  serum  bottle 
containing  20  g/L  Potassium  hydroxide  solution.  The  serum  bottle  was  then  shaken 
manually for 3‐4 min to allow all the CO2 and H2S to be absorbed into the KOH (potassium 
hydroxide) solution. The ratio of remaining gas volume (CH4 and H2) and the initial injected 
volume  gave  the  content  of  CH4  in  the  biogas  sample,  and  can  be  calculated  as  the 
Equation 5‐1 below:  





The  total  solids  (TS)  and  total  violated  solids  (TVS)  were  measured  according  to  the 
Standard Method procedure 2540G (APHA,2005). 
The TS or VS reduction was calculated in the following Equation 5‐2:  





The  chemical  parameters  (COD,  TN,  TP,  TAN  and  TVFAs,)  were  measured  through 
colorimetric techniques, using a HACH spectropotometer (DR5000). For the determination 
of  soluble  parameters,  such  as  CODs,  TAN  and  TVFAs,  samples  were  centrifuged  then 
filtered using 0.45μm nitrocelleulose membrane  filters  (Millipore CAS #9004‐70‐0) before 
testing.  
HACH  test kits were used  to measure  the concentration of COD, TAN, TP, TN and TVFAs. 
COD  was  measured  using  the  HACH  method  8000  (TNT/COD  UHR).  Ammonia  was 
measured using the HACH method 10031 (Reagent Set, High Range Test ‘N Tube™ AmVer™ 
nitrogen ammonia). Total phosphorus measurement used the HACH method 10127 (Test ‘N 














determines  the  class  of  the  digestate  and  its  potential  beneficial  uses.  Samples  were 
collected  from  reactors and kept  in  sterilised  containers with  ice, before being  sent  to a 









effluent  of  the  reactor  was  tested  at  the  end  of  experiment  as  the  indication  of  its 
supernatant and sludge quality.  In batch  tests, organic  loading  (OL)  refers  to  the  ratio of 














































mL. All batch  reactors  ran  in duplicates and were placed  in an  incubator at 100  rpm and 
35±2ºC. The raw  inoculum was characterised before the test, and results can be found  in 










the daily  feeding substrate  to  the volume of  the AD  reactors. HRT  is  time  that  the  liquid 
sludge is kept in the reactor, whereas the SRT is the average time solids stay in the digester. 
















days  (labelled as WTP17),  respectively. A  summary of  the experimental  setup  is given  in 
Table 5‐9. All the reactors ran in duplicates. 
 
Table 5-9: Experiment setup of Mesophilic AD and TPAD from WAS  
Reactor Label  Temperature  HRT (days)  Loading Rate (g VS/L.day) 
WM14  35°C  14  2.2 

























A  summary  of  the  experimental  setup  is  given  in  Table  5‐10.  All  the  reactors  ran  in 
duplicates. 
 
Table 5-10: Experiment Setup of Mesophilic AD and TPAD of Biosolids 
Reactor Label  Temperature   HRT (days)  Loading Rate 
(g VS/L.day) 
BM14  35°C  14   0.94 
BM23  35°C  23   0.57 
BT2  55°C  2  0.94 
BTP12  35°C  12 





The experiment of mesophilic AD and TPAD  from  raw DAF  sludge was carried out under 













A  summary  of  the  experimental  setup  is  given  in  Table  5‐11.  All  the  reactors  ran  in 
duplicates. 
 
Table 5-11: Experiment setup of Mesophilic AD and TPAD of Biosolids 
Reactor Label  Temperature   HRT (days) Loading Rate 
(g VS/L.day) 
DM30  35°C  30  2.66 
DT8  55°C  8  3.47 
DTP15  35°C  15 

















Table 5-12: Characteristics of the DAF sludge of low TS in section 6.2.3 and 6.3.3 
Sample day  11/3/12  1/4/12  5/13/12  26/5/12  7/6/12  5/7/12 
VS  mg VS/L mg VS/L  mg VS/L  mg VS/L  mg VS/L  mg VS/L 
DAF‐A  55,646  46,595  37,670    43,029  31,555 
DAF‐B  35,861  30,028  24,276    27,730  20,335 
DAF‐C  16,076  13,461  10,883    17,212  9,116 
CODt  mg O2/L  mg O2/L  mg O2/L  mg O2/L  mg O2/L  mg O2/L 
DAF‐A  125,345  119,045  110,455  113,291  105,443  77,325 
DAF‐B  80,778  76,718  71,182  73,010  67,952  49,832 
DAF‐C  36,211  34,391  31,909  32,728  42,177  22,338 
 
On day one, DAF sludge of low TS to anaerobic inoculum were mixed at a ratio of 30:70 v/v, 









Table 5-13: Experiment setup of Mesophilic AD from DAF sludge of low TS 
Temperature  HRT loading 
Reactor °C  Day  kg VS /m3 
M‐14‐DAF‐A  35°C  14  3.9 
M‐14‐DAF‐B  35°C  14  2.6 
M‐14‐DAF‐C  35°C  14  1.2 
M‐23‐DAF‐A  35°C  23  3.2 
M‐23‐DAF‐B  35°C  23  1.5 
M‐23‐DAF‐C  35°C  23  0.7 
 
5.3.2.3.3. Non‐polymer	DAF	Sludge	
The non‐polymer DAF sludge here  refers  to  the concentration of  the DAF wastewater by 
centrifuge  without  polymers.  The  experiment  of  mesophilic  AD  and  TPAD  from  non‐
polymer DAF sludge was carried out under semi‐continuous conditions, where all reactors 










reactors were operated at a HRT of  four and six days  (labelled as NT4 and NT6), and  the 
effluent  from  first  phase  reactors were  then  fed  into  the  corresponding  second  phase 
reactors  for  another  10  days  (labelled  as  NTP10)  and  17  days  (labelled  as  NTP17), 
respectively. 
A  summary  of  the  experimental  setup  is  given  in  Table  5‐14.  All  the  reactors  ran  in 
duplicates. 
Table 5-14: Experiment Setup of Mesophilic AD and TPAD of Non-polymer DAF 
Sludge 
Reactor Label  Temperature   HRT (days) Loading Rate 
(g VS/L.day) 
NM23  35°C  23  0.62 
NT4  55°C  4  1.01 
NTP10  35°C  10 











Table  5‐15,  respectively. As  a  comparison with  the  acclimated  inoculum,  another  set  of 
reactors  running at exactly  the same conditions and  the same  feeding of DAF sludge but 





Table 5-15: Characteristics of the DAF Sludge of Low TS for Mesophilic AD with 
Acclimated Inoculum  
 
Parameters  
  Before Mixing    After Mixing with Water   
Unit  11/3/12  11/3/12 
TS   mg/L  66,049  19,815 
VS  mg/L  58,868  17,660 
pH  pH  6.16  6.16 
CODt  mg O2/L  157,800  47,340 
CODs  mg O2/L  9,040  2,712 
TN  mg N/L  2080  624 
TAN  mg N/L  452  136.0 




HM30‐acc,  respectively.  Reactors  started  with  the  substrate  to  raw  inoculum  (non‐
acclimated inoculum) ratio according to HRT on day one and onwards, ran under a HRT of 
23 and 30 days and were labelled as HM23‐non and HM30‐non, respectively. 
A  summary  of  the  experimental  setup  is  given  in  Table  5‐16.  All  the  reactors  ran  in 
duplicates. 
 









HM23‐acc  35  23  0.58  Acclimated 
HM23‐non  35  23  0.44  Sludge (non‐acclimated)
HM30‐acc  35  30  0.58  Acclimated 







In  order  to  compare  the  results with  the mesophilic  AD  of  DAF  sludge  of  low  TS,  this 
experiment  is designed with similar conditions. WAS and DAF sludge were mixed to form 





Table 5-17: Characteristics of the DAF sludge and WAS mixture for mesophilic AD 
and TPAD from codigestion of WAS and DAF sludge 
Sample day  11/3/12  1/4/12  5/13/12  26/5/12  7/6/12  5/7/12 
VS  mgVS/L  mgVS/L  mgVS/L  mgVS/L  mgVS/L  mgVS/L 
slurry A  57,186 53,895 44,077  51,200 52,450 
slurry B  37,477 37,530 30,985  33,500 32,050 
slurry C  17,767 15,710 13,528  14,100 12,530 
CODt  mg O2/L  mg O2/L mg O2/L  mg O2/L  mg O2/L  mg O2/L 
slurry A  126,376 133,205 123,755 130,164 143,625  134,592  
slurry B  81,370 90,170 83,870 91,100 99,750  95,472  
slurry C  36,364 32,790 30,690 307,00 43,500  34,728  
 
Under mesophilic conditions, reactors fed with slurry A run under a HRT of 14 and 23 days 
are  labelled as M‐14‐A and M‐23‐A,  respectively. Reactors  fed with  slurry B  run under a 
HRT of 14 and 23 days are  labelled as M‐14‐B and M‐23‐B correspondingly. Reactors  fed 
with  slurry  C  run  under  a  HRT  of  14  and  23  days  are  labelled  as M‐14‐C  and M‐23‐C, 
respectively.  
All  the mesophilic  reactors were  run  at  a  HRT  of  14  days  and  23  days, whereas  TPAD 
reactors were  run  at  the  first phase  (55◦C)  for  four  and  six days,  and  then  fed  into  the 
second phase reactors (35◦C) for another 10 days and 17 days, respectively. By this setup, 
the TPAD reactors had the same total HRT as the mesophilic AD reactors.  
The  first  phase  reactors  fed with  slurry A were  operated  at  a HRT  of  four  and  six  days 
(labelled as T‐4‐A and T‐6‐A), and the effluent from first phase reactors were then fed into 
the corresponding second phase reactors for another 10 days (labelled as TP‐10‐A) and 17 
days  (labelled  as  TP‐17‐A),  respectively.  The  first  phase  reactors  fed with  slurry  B were 
operated at a HRT of four and six days (labelled as T‐4‐B and T‐6‐B), and the effluent from 
first  phase  reactors  were  then  fed  into  the  corresponding  second  phase  reactors  for 
another 10 days  (labelled as TP‐10‐B) and 17 days  (labelled as TP‐17‐B), respectively. The 
first phase reactors fed with slurry C were operated at a HRT of four and six days (labelled 








Table 5-18: Experiment Setup of Mesophilic AD and TPAD from Non-polymer DAF 
Sludge 
Reactor Label  Temperature   HRT (days) Loading Rate 
(g VS/L.day) 
M‐14‐A  35°C  14  3.85 
M‐14‐B  35°C  14  2.51 
M‐14‐C  35°C  14  1.05 
M‐23‐A  35°C  23  2.34 
M‐23‐B  35°C  23  1.53 
M‐23‐C  35°C  23  0.64 













Anaerobic  operation  temperature  is  higher  than  aerobic  digestion  therefore  the  energy 
consumption could be higher. It  is necessary to  look at the energy potential and compare 
the  possible  energy  consumption.  Detailed  discussion  and  calculation  can  be  found  in 






AD  is  an  efficient  technology  for  energy  recovery  from  the  sludge  generated  from 
wastewater  treatment  (see  section  3.3).  The  potential  for  energy  recovery  from  sludge 
using AD can be estimated based on biogas or methane yield.  
The aim of this section was to investigate the BPP of the sludge generated from wastewater 




being dewatered using BFP. The process of ATP  flowchart  is shown  in Figure 2.1. Though 
the Biosolids had been treated using an aerobic digestion system, the biosolids had to be 
transported off  site  for  further  treatment. The aims of  tests  for both WAS and biosolids 
were  to  compare  their  biogas  and  methane  potential  (i.e.,  before  and  after  aerobic 
digestion)  and  to  look  into  the  feasibility  of  sending  these  solids  to  AD  rather  than 
composting. 
DAF sludge was also tested as its high organic content can boost the organic carbon source 
for  the AD reactors. A sample was collected  from a dissolve air  floating system  in a  local 
meat industry facility.  
6.1 Mesophilic	AD	in	batch	mode/experiments	(BMP)	









a  similar  trend  for all OLs  (gCOD waste/gVS). The biogas production  rate during  the  first 
seven days was  the  fastest, but  the  rate continued  to decrease  for  the  remainder of  the 




test.  The  fraction  of  easily  biodegrade  organics  in  simple  form,  such  as  sugar,  was 
converted  into biogas at  the early  stage of  the AD period.  In different  loadings,  reactors 
with higher  loading contained more of  that simple organic  fraction compared with  lower 
loading  reactors  at  the  beginning.  The  fraction  of  more  complex  organics  had  been 
degraded  into  the  simpler  form  and  then  continued  to be  converted  into biogas, which 




Figure 6-1: Accumulated Methane from WAS using BMP 
 
The biogas  yield  from WAS, under  batch  conditions,  showed  a proportional  relationship 
with the OL applied. In these batch tests, the OL refers to the ratio of CODt of the substrate 
to the total mass of VS in the reactors. The mass of CODt is a measure of the organic matter 
for  anaerobic  biodegradation  (Ratnayaka  et  al.,2009).    Higher  loading  means  higher 
amounts  of  organics  being  degraded  in  a  given  anaerobic  population  in  a  given  reactor 
volume. Hence, the aim of assessing BMP for the waste at different  loadings  is to  identify 
the ratio of organics to degradable solids  (VS)  in the reactor at which the highest yield  is 
obtained.  









































the  reactor  that  received  the highest OL  (0.71 gCOD/gVS)  (see  Figure 6‐3).  Similarly,  the 
highest VS removal of 30% was obtained from the same reactor.  
In  reactors with  lower OLs,  the  ratio  of  CODt  and  VS  contributed  by  the  inoculum was 
higher, which is less biodegradable comparedwith the CODt and VS from the WAS. Hence, 
these reactors had  lower CODt and VS removal.  In the reactors of  loading at 0.22 to 0.45 





































Figure 6-3: Organic removal in AD of WAS batch test 
 
During the AD process, ammonia is the by‐product from the biodegradation of nitrogenous 
matter, which  is usually present  in  the  feedstock  in  the  form of proteins  and urea.  The 
concentration of ammonia  in  the  reactors  is  shown  in Figure 6‐4. Ammonia  is  known  to 
have an inhibitory effect on AD process if its concentration in the AD reactor exceeds  1,500 
mg N/L  (Gerardi,2003).  The  highest  concentration  of  ammonia  in  the  reactors was  924 
mgN/L  in  reactor under  the  loading of 0.33 gCOD/gVS, which  is  lower  than  the  reported 
threshold concentration for inhibition. As mentioned before, the highest methane yield and 
best  organic  removal  was  the  reactor  at  the  highest  loading  of  0.77  gCOD/gVS. 
Theoretically,  the  reactor  at  loading  0.77  gCOD/gVS  should  have  the  highest  ammonia 
concentration. That  is because the batch reactors received different amounts of  inoculum 
and waste substrate on day one, which resulted in different initial ammonia concentrations 
in  reactors. The  inoculum  initial ammonia concentration was 804 mg N/L compared with 
1.4 mg N/L for WAS. The reactors at low loading received more inoculum than those at high 
loadings; hence the initial ammonia concentration in the reactors at low OLs was less than 
at high  loadings. Looking at  the change  in ammonia concentration  in  the  reactors during 
the  AD  process,  it  was  observed  that  ammonia  generation  in  these  reactors  was 
proportional  to  the  amount  of waste  applied.  For  instance,  ammonia  increased  by  341 
mgN/L  in  the reactor at organic  loading of 0.77 gCOD/gVS compared with 254 mg N/L  in 
reactor at OL of 0.22 gCOD/gVS.   
The  level of pH  inside the reactors  is an  important parameter, since slight pH change can 
adversely affect the anaerobic process. The pH of WAS and anaerobic inoculum were 6.68 
and 7.31, respectively. The  initial pH  in each reactor was measured  immediately after the 
anaerobic  inoculum  and WAS were mixed;  the  pH  value  ranged  from  7.18  to  7.27.  The 
changes of pH  from  its  initial value  to  the values  shown  in Figure 6‐4 can be due  to  the 



























Figure 6-4: TAN and pH in the reactors receiving WAS for BMP tests. 















5.06 2.1  0.22  135  83  21%  18% 
2.95 3.2  0.33  145  95  19%  21% 
1.90 4.2  0.45  153  98  21%  26% 
1.26 5.2  0.58  171  107  26%  28% 
0.84 6.1  0.71  184  115  36%  30% 




The  higher  BMP  of  145  mL/gVSadded  was  found  at  the  higher  loading  reactor  of  0.59 
gCOD/gVS by day 35, whereas the  lower BMP of 83 mL/gVSadded was produced under the 
lower loading of 0.24 gCOD/gVS by day 35 (see Figure 6‐5).  
In order  to  investigate ultimate biodegradation potential  for biosolids,  the BMP  test was 















































retention  time  of  the  reactors was  170  days  to  evaluate  the  ultimate  BMP  and  organic 
















1.01  2.64  0.59   35  145  89 
43%  41% 170  170  104 
4.03  2.65  0.24   35  83  51 




































One  of  the  objectives  in  this  study  was  to  assess  the  BMP  for  individual  waste  and 
combined wastes such as WAS, DAF sludge and biosolids. As the literature states, the AD of 








and  the  biosolids  from ATP.  The  codigestion  reactors  of DAF  sludge  and  biosolids were 
assessed at loadings of 0.55 and 1.29 gCOD/gVS.  
The higher biogas production of 179 mL/gVSadded was  from  the  reactor at a  loading of 
1.29 gCOD/gVS, on day 35. The reactor with a lower loading of 0.55 gCOD/gVS had a lower 
biogas yiled of 129 mL/gVSadded at day 35 (see Table 6‐3). The retention time of the reactors 





























It  is noteworthy  that  the biogas production  rate  from day  zero  to day 23  in  the  reactor 
under  loading of 0.55 gCOD/gVS was higher  than  that  from  the  reactor at  the  loading of 
1.29 gCOD/gVS. After day 23, the reactor operating at  loadings of 1.29 gCOD/gVS showed 
higher  rates  of  biogas  production.  Also,  the  cumulative  biogas  production  was  179 
mL/gVSadded by day 35, which was 39% higher than production from the reactor at a loading 




time  to solubilise and go  through  the degradation pathway. The  reactor at a  low  loading 
received  more  inoculum  than  reactors  at  higher  loadings,  hence,  was  more  readily 
biodegradable  organic,  and  so  the  release  of  methane  gas  as  the  final  stage  of  AD 
happened quicker.  



















0.8  2.93  1.29  35  179  117 
60%  51% 170  238   154 
3.3  2.73  0.55  35  129  88 








the  same  facility  of  DAF  sludge  tested  here.  Biogas  yield  from  DAF  sludge  yielded  215 
mL/gVSadded at the  loading of 2.5gCOD/gVS on day 35 (Woon et al.,2012b), which  is much 
higher than any other substrate or mixture tested in this study if not counting the various 









this study were only  found around 0.55  to 0.58 gCOD/gVS  range  (see Figure 6‐7). Within 
that  loading  range,  the order of highest BMP  to  lowest BMP  is WAS, biosolids and  then 
biosolids and DAF sludge.  
It is interesting that the biogas yield from biosolids was only 15% lower than the BMP from 









Figure 6-7: Comparison of BMP from WAS, DAF sludge and biosolids (after 35 days) 
 
 
Table 6-4: Summary of Results of BMP Tests 
Materials  Loading 
(gCOD/gVS) 







0.22  35  135   83  21%  18% 
This study 
0.33  35  145   95  19%  21% 
0.45  35  153   98  21%  26% 
0.58  35  171   107  26%  28% 





s  0.59   35  145  89  ‐  ‐ 170  170   104  43%  41%TS 











s  1.29   35  179  117  ‐  ‐ 
170  238   154  60%  51% TS 
0.55   35  129  88  ‐  ‐ 
170  139  95  36%  22% TS 
DAF 




1.20  35  398  ‐  ‐  ‐ 









































































respectively. The biogas produced  in  these  reactors had an average methane  content of 
62% and 60%, respectively. Similarly, Athanasoulia et al. (2012) investigated the mesophilic 































































  Biogas yield = 0.23 e(−0.028SRT)     Equation 6-1 
 
where  SRT  refers  to  the  sludge  retention  time  in  the  wastewater  treatment  activated 
sludge system (e.g., IDEA system in ATP). As the WAS substrate used in this experiment was 
collected  from an  IDEA system operated at a SRT of 12 days,  the  theoretical biogas yield 
was 0.164 m3/kgVSadded (equivalent to 164 mL/gVSadded). Our observed result of 125 to 
188 mL/gVSadded is comparable with the theoretical values. 
In addition  to biogas yield,  the performance of  the AD reactors was assessed  in  terms of 
the quality of  the  supernatant and  the digestate  (i.e., biosolids after dewatering).  In  the 
interests of the clients, these are key parameters needed for assessing the performance of 









TVFAs  and  CODs,  respectively.  The  concentration  of  ammonia  in  the  effluent  from  all 































Figure 6-11: Digested WAS after four hours settling. 
 










WM14  14d  0.2  1.0  125  78  17%  19% 




production.  The  sludge  generated  is  treated  using  aerobic  digestion.  The  digestate  is 
dewatered using a belt press  filter  (BPF) and  the dewatered biosolids are transported off 
84 
 
site  for  further  treatment.  Though  the WAS  generated  at  ATP  is  treated  in  an  aerobic 
system,  the  BMP  batch  tests  showed  that  biosolids  remaining  after  aerobic  digestion 
(biosolids)    are  not  fully  stabilised  and    need  to  be  further  degraded  for  beneficial  use 
onsite or off site. Therefore, one of the alternative waste management options at ATP was 
to  assess  the  potential  of AD  for  biosolids  treatment.  In  addition,  investigation  on BMP 
from WAS is required to assess the need for AD and compare that with the option of AD of 
biosolids since  it  is  less  likely that aerobic and anaerobic digestion would both be used at 
the same site for WAS treatment. 
According to the  literature completely mixed AD  is not efficient  for a TS concentration of 
more  than  10%  (Battistoni  et  al.,2001a;  Battistoni  et  al.,2001b;  Battistoni  et  al.,1998; 
Fantozzi  et  al.,2011;  Pavan  et  al.,2000;  Pavan  et  al.,1994;  Pavan  et  al.,1998). Hence  the 
biosolids  sample  collected  from  ATP  was  mixed  with  tap  water  to  the  designated  TS 












































Figure 6-13: Average biogas and methane yields from mesophilic AD of biosolids over 
stable period 
 
The  removal  of  solids  in  terms  of  VS  at  a  HRT  of  14  and  23  days was  34%  and  32%, 
respectively  (see  Figure  6‐14).  Compared with  the AD  of WAS,  it  showed  22%  and  25% 
reduction in VS at a HRT of 14 and 23 days, respectively. That is, AD of biosolids in terms of 
VS removal was 10% higher than that of AD of WAS.  




























































Figure 6-15 TAN in mesophilic AD of Biosolids 
 
The digested sludge was tested for  its settling property by allowing the effluent from the 
reactors  to  settle  by  gravity  for  four  hours.  Poorly  settling  sludge  was  found  from 
mesophilic AD of biosolids under both loading and HRT. Compared with the digested WAS, 
which had more than 50%v/v of sludge floating on top of the reactor (see Figure 6‐11), the 
digested  biosolids  showed  very  poor  settling  properties,  No  separation  of  solids  and 
supernatant was observed by gravity  (Figure 6‐16). This can be caused by the addition of 
polymer  in  the  biosolids  that  bond  the water  and  solids,  resulting  in  this  hard‐to‐settle 
situation. 
 
Figure 6-16: Digested Biosolids settling condition (after 4 hrs) 
 
Table 6-6: Summary of Experimental Result from mesophilic AD of biosolids 






















BM14  14d  0.13  0.94  102  75  35%  30% 
BM23  23d  0.08  0.57  189  136  32%  29% 
 
6.2.3. Mesophilic AD of DAF Sludge Under Semi‐continuous Conditions 





However, Woon  (2012)  also  reported  the  semi‐continuous  tests  of DAF  sludge  had  low 
biogas yield of 26‐121 mL/gVS compared with the batch result of 530 mL/gVS (see table 4‐
3). The DAF  sludge  tested by Woon was  the  same  as  received  from  the  industry  in  this 
experiment. Woon also reported the ammonia of the digestate from the AD of DAF sludge 




of DAF  sludge under  semi‐continuous conditions at different OLRs and HRT,  for  raw DAF 





DAF sludge samples were collected  from one of  the meat  rendering plants  in Melbourne 
every three weeks. The sample was characterised as soon as it was received then stored at 



















changes of biogas yield with  the variation of  the VS  in  the DAF sludge, which  is different 
from Woon’s results (2012b). The cause of the shifting biogas yield is more likely due to the 
changes  of  dominated/majority microorganism  in  the  AD  reactors.  Table  6‐17  lists  the 
average pH of the four periods. During period (1) and (2), the pH of the reactor varied from 
6.25  to 6.27, which were  in  the optimum pH  range of 5.5  to 6.5  for  acidogens  (Khanal, 
2009). This indicates the acidogenesis was the dominated microorganism in the reactor for 
the  first  two periods. As  the pH  raised  to  6.55  in  period  (3)  and  6.68  in period  (4),  the 























Figure 6-18: Daily biogas yield from mesophilic AD of raw DAF sludge 
 
The highest average biogas yield of 44 mL/gVSadded  ,  from raw DAF sludge, was produced 
during period  (4)  (i.e., day 85  to day 130). The average biogas yield during other periods 
was 34‐38 mL/gVSadded. This result  is  in agreement with results reported by Woon (2012), 










al.,2002). Due  to  the high  initial concentration of TVFAs and  the degradation of proteins 
and  fats  resulting  in high TVFAs  concentrations  in  the  reactors  the  rate of production of 
TVFAs were more  than    the  uptake  rate  of  TVFAs  by  acetoclastic methanogens. As  the 
accumulation of TVFAs also caused the pH to drop under 7, the methanogens lost optimum 
pH of 7.8 to 8.2 (Khanal,2009). The pH, TVFAs and TAN concentrations in the mesophilic AD 
reactor  during  the duration of  the  experiment  are  given  in  Table  6‐7.  The  TVFAs  in  the 
reactor were 10,686 to 11,874 mg/L, thus   higher than the TVFAs  inhibition  limit of 7,000 
mg/L  reported  by Hejnfelt  et  al.  (2009). Girault  suggested  that  results  from  batch  tests 
were  able  to  predict  the  biogas  yield  when  no  inhibition  occurred  in  the  continuous 


























Figure 6-19: Average daily biogas and methane yield from raw DAF sludge during the 
experiment duration  
 
Table 6-7: Summary of Experimental Result for mesophilic AD of DAF sludge 
Period	 Day	 Biogas	 Methane	 VS	 COD	 pH	 TVFAs	(mg/L)	
TAN	
(mgN/L)	mL/gVSadded.day  Reduction (%) 
1	 1‐10  44 22 61%  40%  6.25±0.01  10,868±66.6  1604±60 
2	 11– 44  34 19 47%  32%  6.27±0.15  not available  2428±91 
3	 45‐ 84  38 21 22%  26%  6.56±0.26  11,874±72.8  1396±52 
4	 85‐130  44 22 18%  35%  6.88±0.16  11,072±67.9  1240±678 
Inhibition	













inefficient  due  to  TVFAs  accumulation  and  inhibition.  Therefore,  this  experiment 
investigated  the AD of DAF sludge mixed with water  (i.e.,  lower TS and COD),  in order to 
reduce the OLR and the TVFAs levels.  
In order  to operate  the AD  reactors at    the  recommended  loading  rate  from  the US EPA 





















































production during  the  first 10 days, deceased rapidly,  for all DAF sludge slurries and HRT 
tested. This trend is in agreement with trend observed previously for mesophilic AD of WAS, 
biosolids  and  raw DAF  sludge. As  discussed  in  previous  sections,  the  start‐up  up  period 
represents the time during which biogas yield continued to decrease.  
Period  (2)  is where biogas yield  continued  to decrease but at a  lower  rate  compared  to 
period (1). For example, the yield from M‐23‐C‐daf decreased from 81 mL/gVS.day on day 
10 compared to biogas yield of 33 mL/gVS.day on day 39.  
Standard deviation  in biogas production also  indicates  the  stability of  the  system as  the 
difference between the duplicated reactors, which was relatively smaller during this period 






















factors.  The  high  standard  deviation  of  biogas  yield  of  period  (3)  was  caused  by  the 
difference  of  the  duplicated  reactors. Acclimation  is  a  biological  process  that  even with 
duplicated  reactors  showed  slightly  different  rates  of  acclimation,  and  then  caused  the 
higher standard deviation  in this period compared with the previous period. For example, 
the highest  SD of biogas  in period  (2) was 12 mL/gVS  compared with  the highest  SD of 
biogas yield of 30 mL/gVS in period (3) from M‐23‐C‐daf reactor. 
Period  (4) had  stabilised biogas production  indicated by  low  standard deviation over  the 

























































































this experiment  in  comparison  to  shorter HRT of 14 days.  For example,  the biogas  yield 
increased  from 28.0  to 46.0 mL/gVSadded with  the  increase  in HRT  from 14  to 23 days  for 
reactors fed with DAF A. This is around a 64% enhancement in biogas production. However, 
for reactors fed with slurry DAF B and DAF C, their biogas yield increased by 41% for both 
conditions. This  indicates  that high OLR  reactors  require  longer HRT  to provide adequate 
time for the anaerobe to digest the organic matter.  
Looking at the performance of AD reactors that received DAF A and DAF B, it was observed 
that higher biogas production was obtained  in  reactors  receiving  lower  strengths of  the 
DAF sludge slurry. For example, the yield at a HRT of 23 days from reactors with DAF A and 
DAF B was  33 mL/gVS.day  and  43 mL/gVS.day,  respectively, where  the  strength  of DAF 
sludge was higher in DAF A than DAF B (see Figure 6‐22). However, the use of lower OL (i.e., 
DAF C) showed a negative effect where the biogas at a HRT of 23 was 53 mL/gVS.day (i.e., 
around 7%  lower biogas yield compared  to  that using DAF B). This  indicates  the  reactors 






Figure 6-22: Average daily biogas and methane yield of diluted DAF over period four 













































































Contour Plot of biogas (mL/gVS added) vs HRT, Loading rate (gVS/L.day)
  






Figure 6-24: CODt and VS Removal using mesophilic AD of DAF sludge low TS (slurry 





































OLR  and  TVFAs  levels  of  the  feed,  the  results  showed  the  TVFAs  and  ammonia  in  the 
digester were all lower than the reported inhibition level of 7,000mg/L for TVFAs and 1,500 
mg/L for ammonia. Another reason to test the effluent is because of the trade waste limits; 
any parameter  that exceeds  the criteria will comprise an extra cost  for  the  industries.  In 
this test, effluent from reactors fed with DAF A and DAF B exceeded the trade waste limits 








Trade waste limits (CWW)  6.00‐10.00  1000  200 
M‐14‐DAF‐A  6.89±0.18  2971±170  957±170 
M‐14‐DAF‐B  6.84±0.26  1599.3±141  599±141 
M‐14‐DAF‐C  6.92±0.17  751±26  289±26 
M‐23‐DAF‐A  6.93±0.18  3453±104  1280±104 
M‐23‐DAF‐B  6.91±0.28  1323±67  741±67 




the M‐23‐C‐daf.   With higher organic content  in the feed, the scum  layer was thicker. The 
floating sludge indicates dispersed particles or fine particles and that the gravity steeling is 
not adequate. The  layer may also be caused by the  lipids  in the DAF sludge, which has   a 
97 
 
tendency  to  form  floating  scum(Salminen, E et al.,2002a). Polymer  can be used  to allow 
coagulation of particles for the dewatering process.   
 
Figure 6-25: Settling conditions of diluted DAF after mesophilic AD 
 
Table 6-9: Summary of mesophilic AD of diluted DAF 
Reactors  HRT 
day 






M‐14‐DAF‐A  14  0.24  3.07  28  20  23%  27% 
M‐14‐DAF‐B  14  0.26  1.98  40  28  22%  37% 
M‐14‐DAF‐C  14  0.28  1.00  37  27  48%  51% 
M‐23‐DAF‐A  23  0.17  2.46  46  33  39%  27% 
M‐23‐DAF‐B  23  0.19  1.40  57  43  21%  38% 




















inoculum  ratio  according  to  HRT  on  day  one  onwards.  This  is  because  section  6.2.3.2 







Figure 6‐26  shows  the daily biogas yield  from mesophilic AD of non‐polymer DAF  sludge 
(NM23) and non‐polymer DAF sludge of  low TS  (HM23 and HM30). The daily biogas yield 




It was observed  that biogas production  from all  three reactors, NM23, HM23 and HM30, 
increased  during  the  start‐up  period.  This  is  opposite  to  the  trend  observed  in  section 
6.2.3.2 AD of DAF sludge with  low TS (see Figure 6‐21). The main difference between the 
two  set  of  reactors  was  the  OL  applied  on  day  one.  The  latter  received  substrate  to 
inoculum at a ratio of 30:70 v/v, but according to HRT from day two onward, whereas the 
former received OL based on the designated hydraulic retention time.  






Figure 6-26: Daily biogas yield from mesophilic AD of non-polymer DAF and diluted 




Figure 6-27: Average biogas and methane yields from non-polymer DAF sludge and 
DAF sludge of low TS under mesophilic AD (over the stable period) 
 
As  shown  in Figure 6‐27 non‐polymer DAF  sludge  (NM23, OL = 0.62 g VS/L.day)  showed 
20%  higher  biogas  yield  and  23%  higher methane  yield.  These  results  indicate  that  the 
addition  of  polymer  to  the  DAF  sludge  has  a  negative  effect  on  its  degradation  under 
mesophilic AD.  This  could  be  due  to    the    hydrophobic    nature  of  the  polymer,   which 
reduces wetting  and thus enzyme/microbe surface contact (Rivard et al.,1992). The other 





































































trapped  in  these  floc. This  limits  the anaerobic microorganism  from access  to  their  food 
source. Another hypothesis is the steric interference presented by polymer may reduce the 
enzymatic activity and thus slow digestion of organics (Rivard et al.,1992) . 
The  reactor  that  received  non‐polymer  DAF  sludge  (NM23)  had  higher  VS  reduction 
compared to DAF sludge (HM23), both of which operated at HRT of 23 days. Further, non‐
plymer DAF sludge showed higher VS reduction that the DAF sludge treated at longer HRT 
of 30 days  (see Figure 6‐28). Under  same HRT and  similar OLR, non‐polymer DAF  sludge 
showed  57%  higher  VS  reduction  compared  with  industry  DAF  sludge  in  HM23,  that 
corresponds with the improved biogas yields from non‐polymer DAF sludge.  
  
Figure 6-28: Organic removal in the mesophilic AD of non-polymer DAF sludge and 



































Table 6-10: Effluent quality of mesophilic AD of non-polymer DAF sludge and DAF 






NM23  6.98±0.05  1935±1354  1191±203  315±76 
HM23  7.09±0.10  2907±2059  1676±566  468±142 
HM30  7.18±0.09  2543±1840  1457±75  329±114 
Trade Waste Limits (CWW)  6‐8  1000  1000  200 
 
 
Table 6-11: Summary of mesophilic AD of non-polymer DAF sludge 
Reactors  HRT 
day 






NM23  23  0.24  0.62  76  49  37%  41% 
HM23  23  0.17  0.65  64  39  19%  26% 













compared  to  18%  for WAS.  Therefore,  this  experiment  aims  to  investigate  the  effect of 
inoculum on biogas yield.   
The use of  acclimatised inoculum to carry out BMP experiments has been reported to have  
better  tolerance  to  high  ammonia  and  TVFAs,  as  indicated  through  better  performance 









with  the substrate  to raw  inoculum  (non‐acclimated  inoculum)  ratio according  to HRT on 
day one and onwards ran under a HRT of 23 and 30 days, and are  labelled as HM23‐non 
and HM30‐non, respectively. This is regarded as baseline results since they were run at the 
same  time with  the  same  feeding  stock,  and  confirmed  the pervious  findings  in  section 
6.2.3.2. 
Figure 6‐29 shows the daily biogas of DAF sludge of  low TS with acclimated  inoculum and 
raw  inoculum.  This  differs  from  the  literature  stating  acclimated  sludge  improved  AD 
performance. Our  results  showed  the  raw  inoculum  (non‐acclimatised) had much higher 
biogas  yield  over  the  first  three  cycles  of  HRT.  However,  the  raw  inoculum  showed 
significant  instability since there was much greater variation of daily biogas yield. Further, 
after  three  cycles  of  HRT,  the  reactors  with  raw  inoculum  reduced  the  biogas  yield 
dramatically,  for  instance,  the  daily  biogas  production  from  reactor HM23‐non  dropped 
from  612 mL/gVSadded  on  day  63  to  155 mL/gVSadded  on  day  85.  The  biogas  yield  then 
became more  stable  after  the  sudden drop down. HM30‐non  reached  the  stable period 
around day 115.  
A  similar  phenomenon was  observed  in  Figure  6‐26, where  the  biogas  yield  decreased 
significantly over  time. However,  though DAF sludge of  low TS ran at  the same retention 












taken  from  a  laboratory  reactor  fed with DAF wastewater, which  had much  lower OLR 
compared with DAF sludge. Hence, the gradual increase of biogas yield from reactors with 
acclimated  inoculum  is  likely caused by the  increasing OL feeding  into the reactors at the 
start‐up. Since the acclimated inoculum had adopted the DAF sludge as its feeding source, 
with  increasing  loading,  the  bacterial were  also  grown without  being  inhibited  or more 
tolerant of the  inhibitors. Thus, reactors reached stability faster and yielded higher biogas 
than reactors started with raw inoculum.  
The  average  biogas  and methane  yield  after  reactors  reached  stable  status  is  shown  in 
Figure 6‐30. Similar to the AD of the other substrate, the biogas yield  increased from 228 
mL/gVSadded to 282 mL/gVSadded when the HRT  increased from 23 to 30 days  in acclimated 







Figure 6-29: Average daily biogas production from DAF sludge of low TS with 
acclimated inoculum and raw inoculum (vertical line indicates the start of stable 
period) 
 









































































The average VS  reduction  in mesophilic AD of DAF  sludge of  low TS  ranged  from 53%  to 
56% at various conditions  (see Figure 6‐31). However, with  the extended HRT, unlike  the 
biogas yield, the VS reduction was not improved. The same trends applied to the total COD. 










The  concentration of TVFAs, pH, CODs and TAN  in  the effluent  from  reactors HM23‐acc, 
HM30‐acc, HM23‐non and HM30‐non were tested. It was observed that TAN was the only 
parameter  that  exceeded  the  trade  waste  limit  of  200  mg/L.  On  average,  ammonia 
excessed  the  limit by 91  to 224 mg/L.  It was  also noted  that  the  reactors  that  received 




was  increased  to  compare  if  longer  settling  time  improved  performance.  Figure  6‐33 






























Figure 6-32: TAN in the supernatant of DAF sludge of low TS AD 
 
 
Figure 6-33: Settling conditions of DAF sludge of low TS with acclimated inoculum 
after mesophilic AD 
 










HM23‐acc  23  0.21  0.58  228  171  51%  53% 
HM23‐non  23  0.14  0.58  214  160  63%  56% 
HM30‐acc  30  0.19  0.44  282  213  58%  55% 
HM30‐non  30  0.16  0.44  211  159  60%  50% 
 



























their waste. According  to  the  literature, codigestion of WAS with other wastes enhances 
biogas production (Long et al.,2012; Marañón et al.,2012; Wan et al.,2011). Therefore, the 
aim of this experiment was to assess the feasibility of codigestion of DAF sludge and WAS. 
In  order  to  compare  the  results with  the mesophilic  AD  of  DAF  sludge  of  low  TS,  this 
experiment was designed using  similar  conditions. As mentioned  in  section 6.2.3.2, WAS 
and DAF  sludge were mixed  to  form  the  similar VS content of DAF A, DAF B and DAF C, 

































mesophilic AD of DAF  sludge of  low TS  (see  section 6.2.3.2) and used  the  same  start‐up 
approach with  the mesophilic AD of DAF  sludge of  low TS. The  idea was  the DAF  sludge 
would be diluted and its loading would be much lower than raw DAF sludge, so that having 
more  substrate  in  the  reactor  in  the beginning  could  shorten  the  time  to  reach a  stable 






70  for  reactors  fed  with  slurry  C.  The  results  confirmed  the  relationship  between  the 
organic content in the feed and the time reactor reaching stability, which was also found in 
mesophilic AD of DAF  sludge of  low  TS.  The  lower  the organic  content  in  the  feed,  the 
shorter time required to stabilise the reactor. As explained before, this is mainly due to the 
overloading  in  the digester  recovering over  time. For higher organic content  in  the  feed, 
reactors received more stress at the start and took a longer time to balance the reactors.  
The average daily biogas and methane yielded from mesophilic AD of DAF sludge of low TS 





14  days.  In  terms  of  waste  materials,  mesophilic  of  WAS  yielded  much  better  biogas 

































































































Figure 6-36: Average biogas and methane from mesophilic AD of DAF sludge of low 















































Main Effects Plot for Biogas
Data Means
 
Figure 6-37: Main effects plot of biogas yield from mesophilic AD of diluted DAF 
sludge (D), WAS (W) and WAS and DAF sludge (W+D) 
 
The average VS reduction for WAS and DAF was obtained using mesophilic AD ranging from 










































Figure 6-38: Organic removal rate in the mesophilic AD of WAS and DAF sludge 
 
Table 6‐13  lists  the parameters measuring  the quality of effluent  from mesophilic AD of 
WAS and DAF sludge. All reactors had pH levels within the trade waste limits, yet only the 




Table 6-13: Effluent Quality of Mesophilic AD of Codigestion of WAS and DAF Sludge 







M‐14‐A  6.75±0.11  15,683 ±2704 1,515 ±453.8  4,587 ±1146 
M‐14‐B  6.75±0.08  9,953 ±2851  963 ±387.7  2,949 ±1353 
M‐14‐C  6.69±0.09  3,150 ±793  409 ±149.2  1,085 ±787 
M‐23‐A  6.79±0.08  14,867 ±3484 1,411 ±528.9  4,340 ±1812 
M‐23‐B  6.74±0.19  12,243 ±1617 1,144 ±259.8  3,325 ±1196 
M‐23‐C  6.95±0.13  3,503 ±759  457 ±95.6  872 ±208 
Trade Waste Limits (CWW)  6.00‐10.00  4000  200  1000 
 
Samples of digestate from all reactors were allowed to settle by gravity for four hours (see 





























thickness of  the  layer was proportional  to  the strength of  the  feedstock  (i.e., DAF sludge 
slurries).  This  trend  is  consistent  with  that  observed  for  mesophilic  AD  of  DAF  sludge 
slurries. The layer is likely caused by the lipids in the DAF sludge, which has a tendency to 







Figure 6-39: Settling conditions of codigestion of WAS and DAF sludge after 
mesophilic AD 
 







M‐14‐A  14  0.26  3.85  34  21  28%  34% 
M‐14‐B  14  0.29  2.51  39  27  20%  30% 
M‐14‐C  14  0.20  1.05  57  38  23%  17% 
M‐23‐A  23  0.17  2.34  41  26  30%  35% 
M‐23‐B  23  0.16  1.53  46  29  23%  30% 







A  summary of  the above  test  results  can be  found  in Table 6 15. The main effects plots 
generated  from  Minitab  show  longer  HRT  yield  higher  biogas.  However,  the  feeding 
material  and OLR have more  significant  effects on biogas  yield  compared with  the HRT. 
Mesophilic AD of WAS and AD of biosolids showed the highest biogas yield, and mesophilic 




Since  those  factors  interact,  the  interaction plot  (see Figure 6‐41)  shows a  clear  relation 
between  the OLR and  the biogas yield. When  separating  the digest material, all  reactors 
showed increasing OLR caused decreasing in the biogas yield. The rate of biogas reduction 




Figure 6-40: Main effect plot for biogas yield from mesophilic AD of WAS, biosolids, 































































Figure 6-41: Interaction plot for biogas yield from mesophilic AD of WAS, biosolids,  
DAF sludge and the combinations of waste materials 
 
Table 6-15: Summary of Results from Mesophilic AD Tests (Data During the Stabilised Period 








































 23  0.1  0.6  188  133  22%  18% 
Diluted 
Biosolids 
14  0.13  0.94  94  75  35%  30% 
23  0.08  0.57  180  136  32%  29% 
Raw DAF 
Sludge  30  0.09  2.66  44  22  18%  35% 
DAF Sludge 
of Low TS 





































 14  0.26  1.98  40  28  22%  37% 
14  0.28  1.00  37  27  48%  51% 
23  0.17  2.46  46  33  39%  27% 
23  0.19  1.40  57  43  21%  38% 
23  0.17  0.52  53  36  29%  40% 









































23  0.24  0.62  76  49  37%  41% 
DAF Sludge 
of Low TS 
23  0.14  0.44  214  160  63%  56% 
30  0.16  0.44  211  159  60%  50% 
23  0.21  0.58 228 171 51% 53%  Acclimated 
inoculum 30  0.19  0.58 282 213 58% 55% 
DAF Sludge 
+ WAS 





































 14  0.29  2.51  39  27  20%  30% 
14  0.20  1.05  57  38  23%  17% 
23  0.17  2.34  41  26  30%  35% 
23  0.16  1.53  46  29  23%  30% 


























































6.3 Temperature	 Phased	 AD	 in	 Semi‐continuous	
mode/experiments	(TPAD)	
TPAD  is a  two‐phase digestion process, which  is carried out using  two  reactors. The  first 
reactor  is operated at  thermophilic conditions  (approximately 55° C) and short HRT  (e.g., 
two  to  six  days),  whereas,  the  second  reactor  is  operated  at  mesophilic  conditions 
(approximately 35°C) and  longer HRT (e.g., 10 to 15 days). Compared with mesophilic AD, 
the  first  reactor  provides  the  conditions  for  enhanced  hydrolysis  and  degradation  of 
organics such as grease trap wastes rich in fats. 
According  to  the  published  literature  TPAD  results  in  a  higher  rate  of VS  reduction  and 
better  removal  of  pathogens with  a  relatively  low  energy  input  and  capital  cost  (Ge  et 
al.,2011b;  Song et  al.,2004). Riau et  al.,  (2010) used TPAD  for AD of  sewage  sludge  and 
reported that VS reduction increased from 40% to 87% under a retention time of 15 days .  
They  also  found  that  the  final  biosolids were  of  Class  A  grade  as  the  pathogens were 
inactivated under thermophilic conditions in the first phase reactor. Ge et al (2011b) found 
that AD of WAS using TPAD  led  to  increased VS  reduction  from 37%  to 48%. The use of 
TPAD improved biogas production by 30%, which was attributed to an enhancement in the 
hydrolysis  step  through  the  use  of  the  thermophilic  phase  (Woon,2012). Woon  (2011) 
suggested the TPAD improved 138% BMP for DAF sludge at batch conditions.  
6.3.1. TPAD from WAS 
Semi‐continuous  TPAD  reactors  were  fed  with  the  same  thickened  WAS  used  in  the 
mesophilic AD of WAS experiment (see section 6.2.1), in order to compare the two types of 
AD process. 




effluent  from  the  first  phase  reactors  was  fed  into  the  corresponding  second  phase 
(mesophilic)  reactors  for  another  10  days  (labelled  as WTP10)  and  17  days  (labelled  as 






the  first 10 days, and continued  to decrease at a slower  rate until day 75. The  reduction 








Figure: 6-42 Daily biogas yield from TPAD of WAS 
 
Figure  6‐43  shows  the  average  daily  biogas  after  day  75  (the  stabilised  period).  The 





obtained  using  TPAD  at  a  total HRT  of  14  days  (four  plus  10  days).  Typically  a  yield  of 
approximately  300  to  400  mL/gVS  added  has  been  reported  for  WAS  generated  from 
wastewater  treatment plants. These plants usually employ  conventional activated  sludge 
processes (Davidsson et al.,2008; Luostarinen et al.,2009). The WAS used in this study was 


























biogas  yield  from  WAS  calculated  based  on  Equation  6‐1  (see  section  6.2.1)  was  164 
mL/gVSadded, also shown in Figure 6‐43. The results show that the highest biogas yield was 
obtained using the TPAD process. The yield obtained using TPAD at a HRT of 23 days was 









the biogas production was approximately 5%  less. This can be due  to  inhibition effect of 
long HRT in the first phase reactor WT6. It was reported by Bolzonella(2007) that increasing 
the  first  phase  reactors  HRT  to  five  days  did  not  improve methane  production.  In  this 
experiment, the first phase reactors operating at a HRT of six days had biogas yield of 106 
mL/gVS.day, whereas biogas production at a HRT of  four days was 119 mL/gVS.day  (i.e., 





































respectively. Among  all  the  reactors,  the highest methane  content was 69%  from WT10 




TPAD  has  the  advantage  of  having  first  phase  reactors  to  enhance  the  hydrolysis  step, 
which  is  well  recognised  as  the  rate‐limiting  step  in  the  AD  process  (Ge  et  al.,2011a, 
2011b). The extent of organics solubilisation can be used as an indication of hydrolysis rate 
in  the  reactors.    Evaluation  of  WAS  solubilisation  was  made  based  on  the  equation 
proposed by Ge (2011b).  
The extent of solubilisation of WAS is calculated as follows  (Ge et al.,2011b)  
۳ܠܜ܍ܖܜ	ܗ܎	ܛܗܔܝ܊ܑܔܑܛ܉ܜܑܗܖ	% ൌ 	 ۱۽۲۱۶૝ା۱۽۲ܛష܍܎܎ି۱۽۲ܛషܑܖ۱۽۲ܜషܑܖି۱۽۲ܛషܑܖ 	૚૙૙%      Equation 6-2  
where the CODCH4 is the theoretical COD equivalent of methane production during the AD 
process, CODs‐eff, CODs‐in,  is the soluble COD  in the effluent and  influent, respectively, and 
CODt‐in  is  the  total  COD  in  the  influent.  The  theoretical  COD  equivalence  of methane  is 
calculated as (Isa et al. 1993): 















Figure 6-44: Extent of solubilisation in mesophilic AD and TPAD of WAS 
 
Ideally,  the  first  phase  reactor  serves  to  enhance  the  hydrolysis  step  where 
methanogenesis is not involved. However, the results obtained showed that methane was 
generated  in  the  first  phase  reactors  (see  Figure  6‐43).  Separating  the  phases  was 
unsuccessful; that may be due to the pH not being adjusted to be  less than 5. Hence, the 




(2011b),  who  explained  that  as  the  high  temperature  (55°C)  changing  of  metabolic 
pathways  into  the acetate, oxidation was  thermodynamically promoted, with  the acetate 
being oxidised to H2 and CO2 then subsequently converted to methane, rather than by the 
aceticlastis  pathway  (Ge  et  al.,2011b;  Karakashev  et  al.,2006;  SH  et  al.,1984). 




TPAD  shows more  organic  reduction  in  terms  of  removal  of  VS  and  CODt. When  using 




























Figure 6-45: Average VS reduction from mesophilic AD and TPAD of WAS 
 
The settling property of the AD digested sludge was  investigated by allowing the effluent 
from  the  reactors  to  settle by gravity  for  four hours. Both mesophilic and  second phase 















































comparing  to  the  feed  in  the  reactor.  Clostridium  perfringens,  which  is  an  anaerobe 





here.  The  conversion  of MPN  per wet weight  to MPN  per  dry weight  is  based  on  the 
equation below (USEPA,2002): 
ࡹࡼࡺ
ࢍ ሺࢊ࢘࢟	࢝ࢋ࢏ࢍࢎ࢚ሻ ൌ 	
ࡹࡼࡺ/࢓ࡸ	ሺ࢝ࢋ࢚	࢝ࢋ࢏ࢍࢎ࢚ሻ
࢖ࢋ࢘ࢉࢋ࢔࢚	࢚࢕࢚ࢇ࢒	࢙࢕࢒࢏ࢊ࢙	ሺ	ࢋ࢞࢖࢘ࢋ࢙࢙ࢋࢊ	ࢇ࢙	ࢊࢋࢉ࢏࢓ࢇ࢒ሻ    Equation 6-4 
 
Hence, results in MPN/g (dw) can be calculated and shown in Table 6‐16. According to the 






Table 6-16 Microbiological Testing of Effluent from TPAD of WAS 
Analysis ‐ anolyte  Thickened WAS  WTP17  Reduction 




9,400,000  4,454,976  70,000  48,951  2.1 log 
Colilert (2000) ‐ E. coli 








600,000  284,360  1,100,000  769,231  ‐0.3 log 
122 
 






(day)  OLRs  Biogas  Methane  COD  VS  Ammonia  TVFAs 
First  Second  gCOD/gVS.d  gVS/L.d  mL/gVSadded.day  Removal (%)  mg/L 
WT4  4    0.55 0.90  235  154  26%  32%  312±30 609±448WTP10    10  0.26 453±43 184±197












and  0.6  g  VS/L.day,  respectively).  These  reactors  were  labelled  as  BTP12  and  BTP21, 
respectively  (see section 5.3.2.2). By  this setup, the  total HRT of TPAD  is 14 and 23 days, 
which  is same as  the HRT applied  for mesophilic AD of biosolids, and reactors BM14 and 
BM23.  







































































Figure 6-49: Organic removal in the biosolids AD reactors 
 





















































supernatant by gravity was observed  (see Figure 6 51). This may  indicate  that  the sludge 

























Table 6-18: Summary of TPAD of Biosolids Experimental Result 
Reactors  HRT(day)  OLRs Biogas Methane COD  VS  Ammonia TVFAs
First Second  gCOD/gVS g VS/L.day mL/gVSadded.day Removal 
(%) 
mg/L
BT2  2    1.23 0.94  96 69 35%  36%  409±38 970±99BTP12    12  0.21 383±107 125±62




with  mesophilic  AD.  The  results  obtained  are  discussed  in  this  section.  Woon  (2012) 
reported  biogas  yield  of  18  and  100  mL/gVSadded  were  obtained  using  TPAD  and 
mesophilic AD,  respectively. Although biogas  yield  reported by Woon  (2012) was higher 












HRT  of  eight  and  20  days,  respectively.  As  discussed  in  section  6.2.3.1,  during  the  test 





of  DAF  sludge  (see  section  6.1.3).  The  first  period  is  the  start‐up  period, where  biogas 













Hejnfelt  (2009)  reported,  animal  waste  contains  high  ammonia  loads  and  causes  the 
susceptibility of the thermophilic digestion to ammonia, so the first phase of TPAD reactors 

























































Figure 6-53: Average daily biogas and methane yield from mesophilic AD and TPAD of 
DAF sludge over the period (4) 
 
As mentioned earlier, the ammonia level was higher in the TPAD reactors, and so was the 
TVFAs  concentration. This  indicates a better degradation of  complicated organic matters 













DM30	 18±13%  35±8%  6.88±0.16 11,072±67  1240±678 
DTP15	 36±4%  33±27%  6.64±0.13 12,688±1,951  1751±586 
DTP20	 52±4%  46±4%  6.73±0.26 12,026±3,867  1859±882 
Inhibition	
limits	















































Table 6-20: Summary of Experimental Result from TPAD of raw DAF Sludge 
  HRT(day)  OLRs Biogas Methane  COD  VS
first   second  gCOD/gVS g VS/L.day mL/gVSadded.day  Removal (%)
DT8  8    0.77  3.47  22  12  33%  36% DTP15    15  0.25 







HT6), and  the effluent  from  the  first phase reactors was  then  fed  into  the corresponding 
second phase  reactors  for  another 10 days  (labelled  as HTP10)  and 17 days  (labelled  as 









Though  running  at  the  same  total HRTs, HT6+HTP17  and HM23  showed  quite  different 
behaviour in terms of the day reaching the stable status (Figure 6‐54). Instead, the reactor 





Figure 6-54: Daily biogas yield from mesophilic AD and TPAD of DAF sludge of low TS 
 
 
Figure 6-55: Average daily biogas yield from mesophilic AD and TPAD of DAF sludge 
of low TS (after day 80) 
 
For the convenience of data analysis, the average daily biogas and methane yield used data 
























































Figure 6-56: Organic removal from mesophilic AD and TPAD of DAF sludge of low TS 
 
Similar  to  raw DAF  sludge,  TPAD  showed  better  VS  and  CODt  removals  compared with 
mesophilic AD. Under the same HRT of 23 days, the VS reduction increase from 26% to 49% 












































Table 6-21: Effluent Quality of Mesophilic AD and TPAD of DAF Sludge of Low TS 
(During the Stabilised Period) 
Reactors  pH  CODs(mg/L)  TVFAs (mg/L)  TAN (mg/L) 
HM23  7.09±0.10  2907±2059  1676±566  468±142 
HM30  7.18±0.09  2543±1840  1457±75  329±114 
HTP10  7.00±0.20  3105±2300  1370±142  346±52 
HTP17  7.17±0.17  1937±1269  1331±568  341±87 
Trade Waste Limits 











Microbiological  testing of effluent  from TPAD of DAF sludge of  low TS was conducted by 
the ALS group. As only a limited number of tests were granted to be sent out, the feed of 
DAF  sludge of  low TS and  the effluent  from HTP17 were  selected. The  results,  shown  in 














Table 6-22: Microbiological Testing of Effluent from TPAD of DAF Sludge of Low TS 
Analysis ‐ anolyte  Thickened WAS  HTP17  Reduction 




14,600,000  10,209,790  2,200  1,532  3.8log 
Colilert (2000) ‐ E. 








830,000  580,420  84,000  58,510  1.0 log 
 




or s  HRT(day)  OLRs  Biogas  Methane  COD  VS 
First  Second  gCOD/gVS g VS/L.day  mL/gVSadded.day  Removal (%) 
HT4  4    0.69  1.07  53  36  35%  40% HTP10    10  0.41 









out  at  the  same  time of  the mesophilic AD of non‐polymer DAF  sludge.  The  first phase 
reactors were operated at a HRT of  four and six days  (labelled as NT4 and NT6), and  the 
effluent  from  first  phase  reactors were  then  fed  into  the  corresponding  second  phase 








polymer DAF  sludge  substrate  to  inoculum  ratio based on  the HRT on day one onwards. 





























When  comparing  the  average  daily  biogas  yield,  average  value was  taken  at  the  stable 
period (after day 70) when all reactors became stabilised. Figure 6‐59 shows mesophilic AD 
and  TPAD  of  non‐polymer  DAF  sludge.  Unlike  AD  of  other materials,  the  HRT  and  the 
TPAD/mesophilic  AD  had  insignificant  effects  on  the  biogas  yield.  Regardless  of  the 
conditions, biogas yield  from  the non‐polymer  ranged  from 75‐79 mL/gVSadded within  the 
tested ranges.  
Akin with  the biogas yield,  the organic reduction was  found at 41  to 46%  for VS removal 
and 37  to 42 %  for CODt  removal,  so  that  the  influence of  the HRT and AD process was 
minor (see Figure 6‐60).  
 
Figure 6-59: Average daily biogas yield from mesophilic AD and TPAD of non-polymer 
DAF sludge (after day 70) 
 
 












































When  considering  the  effluent  quality,  the  CODs,  TVFAs  and  ammonia  of  effluent  from 
mesophilic AD reactors exceeded the  trade waste  limit, but  less  than the  inhibition  limits 






Table 6-24: Effluent quality of Mesophilic AD and TPAD of Non-polymer DAF sludge 
(Over the Stable Period) 
Reactors  pH  CODs(mg/L)  TVFAs (mg/L)  TAN (mg/L) 
NM23  6.98±0.05  1935±1354  1191±203  315±76 
NTP10  6.73±0.23  1801±1402  830±165  249±84 
NTP17  6.41±0.20  1471±1133  889±203  325±64 
Trade  waste  limits 






of TPAD  reactors settled  in  the bottom with a  floating  layer, meaning  that superannuant 
was able to be separated from the sludge without further mechanic force 
 












the  treated  sludge. The  conversion of MPN per dry weight  is  calculated by  the equation 
given  in  section  6.3.1.  Hence,  results  in  MPN/g  (dw)  can  be  converted  in  Table  6‐25. 
According  to  the  treatment grades defined by  the EPA,  treatment grade T1  requires  less 
than 100 E. coli MPN/g  (dw), grade T2 has  to be  less  than 1,000 E. coli MPN/g  (dw) and 
grade T3 needs to be under 2,000,000 E. coli MPN/g dw. The effluent from NTP17 had 119 
E.  coli MPN/g  dw, which  is  considered  T2, which  has  a  higher  grade  than WTP17  and 
HTP17.  
E. coli in the non‐polymer DAF sludge was lower than the thickened WAS and DAF sludge of 
low TS, and  resulted  in  the effluent  from NTP17 having much  lower E.  coli  compared  to 
effluent  from  the  AD  of  other  substrates.  This may  be  due  to  the  process  of  the  non‐
polymer DAF sludge being prepared in the lab.  
Table 6-25: Microbiological Testing of Effluent from TPAD of Non-polymer DAF 
Sludge 
Analysis ‐ anolyte  Non‐polymer DAF sludge  NTP17  Reduction 





330,000  222,973  200  199  3.2 log 
Colilert (2000) ‐ E. 













Table 6-26: Summary of Experimental Result from TPAD of Non-polymer DAF Sludge 
Reactors 
HRT(day)  OLRs  Biogas  Methane  COD  VS 
First  Second  gCOD/gVS g VS/L.day  mL/gVSadded.day  Removal (%) 
NT4  4    0.78  1.01  75  53  43%  44% NTP10    10  0.49 
NT6  6    0.53  0.62  79  57  42%  46% NTP17    17  0.29 
 
6.3.4. TPAD from WAS and DAF sludge in codigestion mode 
Since TPAD of DAF  sludge of  low TS has  improved  the biogas yield and organic  removal 
compared  with  mesophilic  AD,  the  rational  of  enhancement  on  hydrolysis  in  the 
thermophilic  first phase  should also be applicable  to  codigestion. Mesophilic AD of WAS 
and DAF  sludge  in  section 6.2.4  showed codigestion of WAS and DAF  sludge had   better 
yield of biogas compared with mesophilic AD of DAF sludge of  low TS, but not as good as 
the  mesophilic  AD  of  thickened  WAS.  The  aim  of  this  section  is  to  study  whether 
implementing TPAD can improve the biogas yield and organic removal rate.  
TPAD  of WAS+DAF  sludge was  conducted  at  the  same  time with  the mesophilic  AD  of 
WAS+DAF sludge, hence, the feeding of slurry A, slurry B and slurry C was identical. The VS 





four  and  six  days  (labelled  as  T‐4‐A  and  T‐6‐A),  and  the  effluent  from  the  first  phase 
reactors was  then  fed  into  the corresponding second phase  reactors  for another 10 days 
(labelled as TP‐10‐A) and 17 days (labelled as TP‐17‐A), respectively.  
The  first  phase  reactors  fed with  slurry  B were  operated  at  a HRT  of  four  and  six  days 
(labelled as T‐4‐B and T‐6‐B), and the effluent from first phase reactors were then fed into 
the corresponding second phase reactors for another 10 days (labelled as TP‐10‐B) and 17 
days  (labelled  as  TP‐17‐B),  respectively.  The  first  phase  reactors  fed with  slurry  C were 
operated at a HRT of four and six days (labelled as T‐4‐C and T‐6‐C), and the effluent from 









and around day 75  for  reactors  fed with slurry C. The  results agree with  the  relationship 
between the organic content  in the feed and the time reactor reaching stable, which was 
also  found  in  the mesophilic AD of diluted WAS  and DAF  sludge.  The  lower  the organic 
content in the feed, the shorter time required to stabilise the reactor.  
The  average  daily  biogas  and methane  from mesophilic  AD  and  TPAD  of WAS  and DAF 
sludge are  shown  in Figure 6‐63. The highest biogas yields of 84  to 86 mL/gVSadded were 
found at reactors under a HRT of 23 days and  fed with slurry C regardless of AD process 
tested. Comparable results were found in reactors fed with slurry B, so that the biogas yield 
from mesophilic AD  and  TPAD were  almost  equal.  Reactors  fed with  slurry A,  however, 
showed slightly less biogas yield in the TPAD process, which can be explained as the higher 
loading of feed caused higher amounts of nitrogenous matter in the reactors, and the TPAD 
enhanced  the  release  of  ammonia  compared  with  mesophilic  AD.  At  this  point,  the 
ammonia level reached a certain level and caused inhibitive effect on the AD process. Test 
results in Table 6‐27 show the ammonia in T2‐17‐A was 6% higher than in M‐23‐A, and the 





the  batch  test,  where  the  organic  matter  was  being  gradually  degraded  in  a  closed 











































































































Figure 6-63: Average daily biogas yield from mesophilic AD and TPAD of WAS and 
DAF sludge (after day 105) 
 
 
Figure 6-64: Organic removal from mesophilic AD and TPAD of WAS and DAF sludge 
 
The average VS reduction in AD of WAS and DAF sludge ranged from 24% to 44% at various 





































































mesophilic AD of  the same  feedings  (see Figure 6‐64). Similar  to  the mesophilic AD, with 
the  extended HRT, unlike  the  biogas  yield,  the VS  reduction was not  improved  in  TPAD 




reactors  fed with  slurry C  (the  lowest  organic  content) had  effluent  to  satisfy  the  trade 
waste criteria for TVFA. Though all the reactors exceeded the ammonia level, reactors fed 
with  slurry C had  the  least ammonia  concentration  compared with other  reactors,  since 
less nitrogenous matter presented in the feed.  
Table 6-27: Effluent Quality of Mesophilic AD and TPAD of WAS and DAF Sludge 







T2‐10‐A  6.81±0.20   16,080 ±3167   1,551 ±443.7   3,892 ±1892 
T2‐10‐B  6.75±0.11   12,832 ±4658   1,146 ±458.8   3,548 ±1851 
T2‐10‐C  6.77±0.12   4,117 ±1106   374 ±38.3   987 ±259 
T2‐17‐A  6.84±0.14   14,720 ±2560   1,493 ±229.1   3,881 ± 1180
T2‐17‐B  6.89±0.13   10,520 ±2177   1,305 ±638.8   2,883 ±770 
T2‐17‐C  7.04±0.15   4,053 ±1354   502 ±161.3   859 ±391 
M‐14‐A  6.75±0.11  15,683 ±2704  1,515 ±453.8  4,587 ±1146 
M‐14‐B  6.75±0.08  9,953 ±2851  963 ±387.7  2,949 ±1353 
M‐14‐C  6.69±0.09  3,150 ±793  409 ±149.2  1,085 ±787 
M‐23‐A  6.79±0.08  14,867 ±3484  1,411 ±528.9  4,340 ±1812 
M‐23‐B  6.74±0.19  12,243 ±1617  1,144 ±259.8  3,325 ±1196 
M‐23‐C  6.95±0.13  3,503 ±759  457 ±95.6  872 ±208 











first  phase  reactors  reducing more  the  lipids  and  degrading  them  into  simpler  organic 
matter. As a result, the scum layer became less.  
 
Figure 6-65: Settling condition of mesophilic AD and TPAD of WAS and DAF sludge 
 




or s  HRTs(day)  OLRs  Biogas  Methane  COD  VS 
First  Second  gCOD/gVS  g VS/L.day  mL/gVSadded.day  Removal (%) 
T1‐4‐A  4    0.75  3.85  30  20  32%  32% T2‐10‐A    10  0.25 
T1‐4‐B  4    1.02  2.51  39  26  24%  32% T2‐10‐B    10  0.30 
T1‐4‐C  4    0.85  1.05  57  40  10%  24% T2‐10‐C    10  0.30 
T1‐6‐A  6    0.50  2.34  36  24  33%  40% T2‐17‐A    17  0.17 
T1‐6‐B  6    0.75  1.53  45  31  25%  44% T2‐17‐B     17  0.20 





6.3.5. Comparison  of  TPAD  of  Different  Substrates  Under  Semi‐
continuous Conditions  




Though OLR does not  show  any  linear  relationship with  the biogas  yield  in  Figure 6 66, 




When separating  the digest material, TPAD of WAS showed  the greatest  improvement  in 
biogas yield compared with mesophilic AD within the testing conditions (see Figure 6 67). In 
contrast,  TPAD  of  biosolids  and  TPAD  of  DAF  sludge  showed  similar  biogas  yield  with 
mesophilic  conditions. When  codigestion  of WAS was with  other  substrate  such  as DAF 










Figure 6-66: Main effect plot for biogas yield from mesophilic AD and TPAD of WAS, 




Figure 6-67: Interaction plot for biogas yield from mesophilic AD and TPAD of WAS, 




















































































Interaction Plot for biogas (mL/gVS added)
147 
 
Table 6-29: Summary of Experimental Result from TPAD of WAS and DAF Sludge 
Materials  HRTs(day)  OLRs  Biogas  Methane  COD  VS  Start 


















































s  2    1.23  0.94  96  69  35%  36%  12  0.21 








  8    0.77  3.5  22  12  33%  36%  15  0.25 











  4    0.69  1.07  53  36  35%  40%  10  0.41 















4    0.78  1.01  75  53  43%  44%  10  0.49 

















































4    1.02  2.51  39  26  24%  32%  10  0.30 
4    0.85  1.05  57  40  10%  24%  10  0.30 
6    0.50  2.34  36  24  33%  40%  17  0.17 
6    0.75  1.53  45  31  25%  44%  17  0.20 












an energy balance around  the proposed AD  reactor  is  required  in order  to  calculate  the 
true energy gain. The energy required comprises the energy  input for (1) maintaining the 
temperature  and  (2) mixing  the  contents  inside  the  reactor.  The  energy  output  is  that 
recovered  through methane gas.  In addition,  loss of energy due  to  leakage or  inefficient 











For  instance,  when  codigestion  of  DAF  sludge  and  WAS  is  at  the  ratio  of  10:90  v/v 
(experiment  discussed  in  section  6.2.4),  DAF  sludge  should  be  transported  to  ATP  to 
minimize  the  energy  associated  with  transportation.  In  this  case,  0.14 ML/day  of  DAF 
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surface  area of  the digester. With  a  longer HRTs,  the digester has  a  larger  volume,  and 
bigger  surface  area, hence,  the heat  loss  is  greater.  The heat  loss  can be    calculated  as 
below(Metcalf et al.,2003): 








Table 7-1: Overall Heat Coefficient 
Overall Coefficient of Heat Transfer Air  Soli  Ground Water 
W/m2.°C  0.91  0.68  0.85 
                                                         
The design of  the  digester  shape determines  the  surface  contact  area with  air,  soil  and 






Figure 7-1: Shape of an AD digester 
 
Table 7-2: Equations for Calculations of Digester Surface Area 
  Equations 
Roof area (contact with air)  ܣ௥௢௢௙ ൌ ߨ ൈ ݀
ଶ
4  
Wall area (contact with Soli)  ܣ௪௔௟௟ ൌ ߨ ൈ ݀ ൈ	ሺ݄ଵሻ 




Annual  average  temperature  in  Altona  region  is  19.7°C  C  (BOM,2013).  The  sludge  and 
groundwater  temperature are estimated according  to  the empirical  relationship between 
ambient  temperature and  the  temperatures of sludge and groundwater. Thus  the sludge 
and  groundwater  temperature  is  calculated  as  22.2Ԩ.  This  empirical  relationship  is 
(Monteith et al.,2012): 











   ࢗ ൌ ሺ૜૞Ԩെ ૛૛. ૛Ԩሻ ൈ ૝૚ૡ૝ ࡶ࢑ࢍ.Ԩ ൈ ࢝ࢋ࢏ࢍࢎ࢚	࢕ࢌ	࢙࢒࢛ࢊࢍࢋሺ࢑ࢍሻ                    Equation 7-3  
 
For  example,  if  the  codigestion  of  DAF  sludge  and  WAS  is  at  the  total  flow  rate  of 
1.44ML/day and HRT of 23 days, the heating requirement is 7.76E+10 J: 








Not  only  goes  heating  the  sludge  consume  energy,  mixing  and  pumping  also  requires 
electricity.  However  its  consumption  depends  on  the  plant  configuration  and  mixing 
method.  
Generally, the AD process requires mixing in order to fully distribute the heat and minimise 
the  dead  space  inside  the  reactor.  There  are  different mixing  types,  such  as mechanic 
mixing and gas mixing. However, gas mixing  is widely used  in  the  industry as  it does not 
require  moving  parts  that  the  energy  requirement  is  minimal.    The  US  EPA  (1979) 
recommends  an  energy  input  range  of  5  to  8 W/m3  for  a  proper  gas mixed  anaerobic 
system. 
Thus,  for  the  codigestion  of  DAF  sludge  and WAS  (10:90  v/v)  at  the  total  flow  rate  of 
1.44ML/day and HRT of 23 days, the energy  input  for mixing  is  , the calculation  is shown 
below: 
ݍ ൌ












Energy  generation  from AD  is  by  the  recovery  of methane  gas. Methane  gas  has  a  net 
heating energy content as 35800 kJ/m3 STP (Metcalf et al.,2003). The amount of recovered 
energy can be calculated as electricity generation from the methane.  
For  example,  when  codigestion  of  DAF  sludge  and  WAS  at  the  ratio  of  10:90  v/v 
(experiment discussed  in  section 6.2.4),  the average VS of  the  feed was 17,660mg/L,  the 
daily feeding flow rate was 1.44ML/day, and the methane yield was 64 mL/gVS. Thus, the 
daily methane yield can calculate as follow: 
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7.3 Case	Studies	








The  daily  flow  rate  of  thickened  WAS  and  biosolids  was  used  for  energy  balance 








& Eddy 2003). Currently, WAS enters  the aerobic  sludge  tank and  the decanted water  is 
sent back to the head of the IDEA tank (see Figure 2‐2). The thickened sludge is aerated for 
18  days.  The  energy  balance  for  proposed  AD  treatment was  calculated  assuming  they 
received thickened WAS of the same characteristics of the thickened WAS that was fed into 
the aerobic sludge, and assuming  that  the daily sludge  flow rate  is  the same. The energy 
recovery for the different scenarios are summarised in Table 7‐3.  
Comparing  the energy balance  for  the different AD  treatment  scenarios and  the  current 




due  to  the higher operational  temperature  in  its  first phase  reactor,  the energy balance 
showed negative value, whereas the mesophilic AD of WAS could provide 100 MJ/day (or 
10 MWh/yr). Similarly,  for  the  codigestion of DAF  sludge and WAS, although  the energy 
output was the highest among the scenarios discussed, the overall energy balance showed 
negative  results  due  to  the  energy  input  associated with  the  transportation  of  the DAF 
sludge to the site.  
 





































Table 7-3: Case Studies on Energy Balance 
Testing	conditions (1)**	 (2)	 (3)	 (4)	 Aerobic	Sludge	Treatment*	
Daily	flow	rate	(ML/day)	 0.48  0.48  0.13  1.44  0.48 
HRTs	(day) 23  4+10  23  23  18 
VS	of	feed	(mg/L) 15,200  15,200  17,570  17,660  15,200 
Methane	yield*** (mL/gVS)	 113  154  136  64  ‐ 
Reactor	size:   1st phase  2nd phase       
Total	volume (m3) 12,315  2,121  5,344  3,478  37,202   
‐ Diameters	(m)	 28  15  18 18 35  
‐ Side	depth	(m)	 15  9  16 11 30  
‐ Mid	depth(m)	 15  9  15 8 26  
Transport	(J/d) 0  0  0  2.31E+09   
heat	loss(J/d) ‐ loss	to	air	(J/d)	 7.41E+08  7.97E+08  3.06E+08  1.16E+09   
													‐ loss	to	soil	(J/d)	 1.19E+09  1.69E+09  5.59E+08  2.97E+09   
													‐ loss	to	groundwater	(J/d) 7.06E+08  1.13E+09  2.50E+08  1.78E+09   
heating	for	income	sludge(J/d)	 2.57E+10  6.58E+10  7.16E+09  7.76E+10   
Mixing(J/d) 4.76E+09  2.90E+09  1.32E+09  1.44E+10   
Aeration	(J/d) 0.00E+00 0.00E+00 2.23E+10 0.00E+00 2.23E+10
Total	energy	input(J/d)	 3.31E+10  6.94E+10  3.06E+10  8.58E+10  2.23E+10 
Energy	output	by	methane	(J/d)	 3.32E+10  4.53E+10  1.29E+10  6.57E+10  ‐ 
Energy	balance	(J/day)	 1.00E+08  ‐2.42E+10  ‐1.77E+10  ‐2.08E+10  ‐2.23E+10	
																																						(MWh/yr)	 10	 ‐2,454	 ‐1,770	 ‐2,109	 ‐2,266
* Typical value of energy requirement for aerobic sludge treatment is assumed as of 30 W/m3. The current aerobic sludge tank in ATP runs for retention time 
of 18 days. (Metcalf & Eddy 2003) 
**Cases are: 1)Mesophilic AD of thickened WAS under HRT of 23 days; 2)TPAD of thickened WAS under HRT of 4+10 days; 3)Mesophilic AD of Biosolids 











to  one  phase  mesophilic  AD.  Similarly,  TPAD  also  had  a  higher  biogas  yield  for  the 
codigestion of WAS with other substrates such as DAF sludge and biosolids, compared to 
one phase mesophilic AD. It was found that TPAD at a HRT of 23 days had a higher biogas 




DAF  sludge  treatment. Under  these  conditions,  the  positive  effect  of  separating  the AD 
phases was negated by the inhibitory effect of high concentrations of TVFA produced in the 















semi‐continuous  TPAD,  respectively  (batch  results  were  not  available).  The  semi‐
157 
 
continuous  results were  found much  lower  than  the  batch  results, which  indicated  the 
continuous reactors were inhibited due to a high level of TVFA occurring.  









mixing  in  the  reactors were  included  in  the  calculation  of  the  true  energy  gain.  Energy 
recovery  from  the AD of ATP WAS, ATP WAS co‐digestion with meat wastes using either 






Noteworthy  that  the  biosolids were  not  adequately  stabilized  that  the  BMP  test  of  the 
biosolids showed  its methane potential, thus existence of biodegradable organic matters. 
This  could  indicate  the  current  aerobic  sludge  treatment  in  ATP might  not  achieve  the 
designed capacity of sludge stabilization. 
Based on the results of this study, WAS from ATP is feasible for energy recovery. However, 
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Composting processes that simultaneously heat all material 
(e.g. in-vessel) Temperature of all compost material to be 
maintained at ≥55°C for ≥3 continuous days.  
Relevant vector attraction reduction 
controls and production of product that 
does not generate offensive odours. 
Weed seed controls may be needed in 
landscaping or agricultural 
applications. 
Composting windrow method Temperature of compost 
material maintained at ≥55°C for ≥15 days, including 5 
turnings of the windrow. 
High pH and high temperatures Biosolids pH raised to ≥12 
for ≥72 continuous hours and during this period, maintained 
at ≥52°C for ≥12 continuous hours. Final biosolids product to 
be air-dried to a solids content of ≥50%. 
Relevant vector attraction reduction 
controls (refer Table 4) and production 
of product that does not generate 
offensive odours.  
Heating and drying Biosolids dried by heating particles to 
≥80°C to a final solids content of ≥90%. 
Thermophilic digestion processes Processes operating at 
greater than 55°C will be considered on a case-by-case 
basis depending on retention time, process stages and batch 
versus continuous feed/draw. 
Long-term storage Sludge is digested, dewatered to >10% 
w/w solids and stored for > 3 years. 
Product must be stored in manner that 
ensures no recontamination and not 
generate offensive odours. 
Treatment Grade T2low pathogen levels but some pathogen regrowth potential 
Composting method The temperature of all compost material 
to be ≥53°C for ≥5 continuous days or ≥55°C for ≥3 
continuous days. (NB. Although this criteria is comparable to 
T1, it is also included as a T2 process in reflection that 
achieving the stringent T1 E.coli limits may require 
specialised techniques. 
Relevant vector attraction reduction 
controls (e.g. ≥38% VS reduction in 
corporation into soil within 6 hours). 
Weed seed controls may be needed in 
landscaping or agricultural 
applications.  
Heating and drying Biosolids are heated to ≥70°C and dried 
to a solids content of at least 75% w/w. 
Relevant vector attraction reduction 
controls and product that, coupled with 
management controls, does not 
generate offensive odours.  Aerobic thermophilic digestion Aerobic conditions at 55-60°C 
for ≥10 continuous days. Final product dried to ≥50% solids. 
(NB. Could also achieve T1 process). 
Treatment Grade T3 established processes with pathogen reduction 
Anaerobic digestion ≥15 days at ≥35°C or ≥60 days at 
≥15°C. 
Relevant vector attraction reduction 
controls and product that, coupled with 
management controls, does not 
generate offensive odours. Weed seed 
controls may be needed in 
landscaping or agricultural 
applications. 
Aerobic digestion ≥40 days at ≥20°C or ≥60 days at ≥15°C. 
Composting Aerobic conditions maintained ≥5 days at ≥40°C 






























Biosolids are suitable for distribution, marketing and appropriate use with only 
minimal controls (e.g. recommended handling/safety directions). Includes sale as a 





1  Human food crops consumed raw in direct 
contact with biosolids, 
2  Dairy and cattle grazing/fodder (also poultry), human food crops consumed raw but not in 
direct contact 
3  Processed food crops 
4  Sheep grazing and fodder (also horses, 




5  Landscaping (unrestricted public access) 
6  Landscaping, (restricted public access), 
forestry, land rehabilitation 
 
